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El objetivo principal de esta tesis es avanzar en los conocimientos de 
postratamientos para minimizar los impactos ambientales negativos de los efluentes 
de sistemas UASB para el tratamiento de aguas residuales de baja carga a temperatura 
ambiente, utilizando biorreactores de lodos activos híbridos, dotado tanto con 
membrana de filtración (proceso SIAM) o decantador secundario para la retención del 
lodo secundario (proceso SIAL). Entre esos impactos destacan la presencia de metano 
disuelto en el efluente y la baja capacidad de eliminación de nitrógeno, por 
limitaciones en la fuente de carbono. Para lograr este objetivo, se propone el empleo 
de metano disuelto como una fuente alternativa de dadores de electrones, para 
eliminar nitrógeno de las aguas residuales por medio de procesos biológicos. 
Los tratamientos anaerobios mediante sistemas UASB se emplean con 
frecuencia en países con clima cálido y templado para el tratamiento de aguas 
residuales urbanas debido a su menor consumo de energía, recuperación de energía 
en forma de un biogás enriquecido en metano, y una menor producción de lodos en 
comparación con los tratamientos aerobios convencionales. Sin embargo, los 
efluentes obtenidos se caracterizan por una mala calidad atendiendo a parámetros de 
materia orgánica, nutrientes (nitrógeno y fósforo) y sólidos en suspensión. La 
presencia de nutrientes podría promover la eutrofización de las masas de agua 
receptoras del vertido. Además, se debe considerar que el metano es un Gas de Efecto 
Invernadero (GEI) con un potencial de calentamiento global 28 veces mayor al del 
CO2, considerando un horizonte temporal de 100 años. Se debe considerar que hasta 
un 50% del metano generado, tras el tratamiento anaerobio metanógenico, permanece 
disuelto en el efluente pudiendo desorberse fácilmente a la atmósfera, incrementando 
con ello las emisiones de GEI de los sistemas de tratamiento de aguas residuales, con 
respecto al uso de tecnologías biológicas aerobias. Por tanto, estos sistemas 
necesitarán un postratamiento que sea capaz de minimizar el impacto negativo que 
llevan asociados los efluentes de sistemas UASB, eliminando nutrientes y metano 
disuelto. 
En las últimas décadas se han evaluado postratamientos de sistemas UASB, 






de eliminación de materia orgánica y sólidos en suspensión. Sin embargo, no se 
alcanza la eliminación deseada de nutrientes. Los efluentes de sistemas anaerobios 
pueden presentar relaciones C/N bajas, como consecuencia de la eliminación por 
procesos anaerobios de materia orgánica para producir biogás, sin que se elimine 
nitrógeno en el proceso. Por tanto, es posible que la cantidad disponible de materia 
orgánica biodegradable en el efluente no sea suficiente para eliminar nitrógeno vía 
desnitrificación heterótrofa convencional y cumplir con los parámetros de vertido de 
nitrógeno. Una alternativa para el post-tratamiento de efluentes de sistemas UASB 
tratando aguas residuales de baja carga, urbanos o industriales, es el uso de procesos 
biológicos combinados de nitrificación parcial y desnitrificación, usando biomasa 
nitrificante y anammox en sistemas de un único o dos reactores, pero a pesar de los 
grandes avances y resultados prometedores, esta tecnología aún se halla en proceso 
de desarrollo. Sin embargo, existe otra alternativa de tratamiento biológico, que puede 
hacer frente tanto al inconveniente de la presencia de nitrógeno, como de metano 
disuelto basados en el uso de microorganimos oxidadores de metano. En los últimos 
años se ha señalado la posibilidad de emplear el metano disuelto como un dador de 
electrones para reducir especies oxidadas de nitrógeno, nitrito y nitrato, lo que podría 
mejorar la sostenibilidad de las plantas de tratamiento de aguas residuales. Las 
principales vías de oxidación de metano acopladas a desnitrificación son:  
a)  Oxidación aerobia de metano acoplada a procesos de desnitrificación 
(AMO-D), donde los microorganismos metanótrofos aerobios oxidan 
metano a productos de oxidación intermedia, como metanol o acetato, que 
pueden ser empleados como fuente de carbono por microorganismos 
desnitrificantes heterótrofos convencionales para reducir nitrito o nitrato a 
nitrógeno gas. 
b) Oxidación anaerobia de metano acoplada a procesos de desnitrificación (n-
damo). En este proceso están implicados dos grupos de microorganismos, 
n-damo arquea y n-damo bacteria. N-damo arquea oxida metano de forma 
anaerobia por el proceso de metanogénesis inversa mientras reduce nitrato 
a nitrito; n-damo bacteria realiza la oxidación de metano, pero reduce nitrito 
a nitrógeno gas, proceso en el que se elimina nitrógeno.  
c) Existen otras vías de oxidación de metano como la oxidación en condiciones 
hipóxicas (HYME-D), que no es objeto de esta tesis. 






CAPÍTULO 1. Introducción. 
En este capítulo se presenta un análisis de los tratamientos anaerobios con 
sistemas UASB, sus ventajas asociadas a su bajo consumo de energía,  producción de 
biogás que se puede valorizar energéticamente, menor producción de lodos o menores 
requerimientos de espacio, y sus desventajas, asociadas con la calidad del efluente 
obtenido, que se caracteriza por la presencia de concentraciones de materia orgánica 
y sólidos en suspensión relativamente elevadas, la pérdida de eficacia a temperaturas 
bajas, la baja eliminación de nutrientes o la presencia de metano disuelto o sulfuro de 
hidrógeno en el efluente, comparándolos con sistemas de tratamiento convencionales 
basados en lodos activos. 
Se realiza un estudio de revisión de las tecnologías de postratamiento de 
efluentes de sistemas UASB, destacando su buen rendimiento en cuanto a eliminación 
de materia orgánica y sólidos en suspensión. Al ser un objetivo de esta tesis doctoral 
el fomentar la eliminación conjunta de nitrógeno y metano disuelto, se recopilan las 
alternativas posibles para la oxidación biológica de metano empleándolo como dador 
de electrones para el proceso de desnitrificación, en vez de añadir una fuente carbono 
externa. Se describieron las principales vías de eliminación conjunta de nitrógeno y 
metano, presentando un proceso desarrollado en nuestros laboratorios, proceso SIAM 
(Sistema Integrado Anaerobio metanogénico y biorreactor de Membranas) que consta 
de un primer reactor UASB y un Biorreactor de Membranas (MBR) con biopelículas 
y biomasa en suspensión, que se ha diseñado específicamente para eliminar nitrógeno 
y metano disuelto de efluentes de sistemas anaerobios, mostrando un resumen de los 
resultados logrados, previamente, por otros investigadores.  Al final de este capítulo 
se presentan los objetivos principales y específicos de esta tesis doctoral. 
CAPÍTULO 2. Materiales y métodos. 
El capítulo 2 incluye los materiales y métodos generales empleados durante la 
experimentación para los cuatro capítulos experimentales de esta tesis (capítulos 3, 4, 
5 y 6). Se detalla minuciosamente la metodología analítica utilizada en común en los 
cuatro capítulos experimentales. Este capítulo no es original, incluye metodología que 
no es propia. La inclusión de este capítulo en este documento se justifica con el 
propósito de facilitar información a otros investigadores, de los principales métodos 






CAPÍTULO 3. Eliminación de macro y microcontaminantes de aguas residuales, 
mediante el sistema integrado SIAL, formado por reactor UASB y 
postratamiento IFAS. 
En este estudio se evaluó la capacidad de eliminación de contaminantes 
convencionales, metano disuelto y microcontaminantes orgánicos (OMPs) en un 
sistema combinado de UASB y lodos activos híbrido de biopelícula (IFAS) para el 
tratamiento de aguas residuales urbanas de baja carga denominado proceso SIAL 
(Sistema Integrado Anaerobio metanogénico y Lodos activos híbrido), y que es una 
modificación del proceso SIAM. La diferencia estriba en la sustitución de la etapa de 
filtración del MBR del proceso SIAM (estudiado en los capítulos 4 y 5) por un 
decantador secundario. El sistema cuenta con biopelículas tanto en el compartimento 
anóxico como en el aerobio, para incrementar las capacidades de eliminación de los 
contaminantes orgánicos y nitrógeno. El objetivo del proceso SIAL es lograr la 
eliminación del nitrógeno mediante el uso del metano disuelto como un dador de 
electrones, usando una tecnología de menor complejidad al usar decantador en vez de 
membranas de filtración, y estudiar de paso la eliminación biológica de 
microcontaminantes orgánicos (OMP) en un sistema en el que se cambia el potencial 
redox de forma drástica entre las diversas cámaras de las que consta, lo que podría 
fomentar la eliminación de OMPs. 
En este capítulo se evaluó un prototipo SIAL a escala piloto, compuesto por una 
primera unidad anaerobia UASB, seguido de una etapa de afino mediante un sistema 
híbrido de lodos activos con biopelículas, IFAS. El sistema IFAS se compone de 2 
compartimentos biológicos conectados en serie, anóxico, y aerobio, seguidos de un 
decantador secundario. Tanto en el compartimento anóxico como aerobio se 
emplearon soportes plásticos para fomentar el crecimiento de biopelículas. 
Los resultados mostraron altas eliminaciones de DQO (93%); el metano disuelto 
presente en el efluente UASB (hasta un 85%) se eliminó, fundamentalmente, tanto en 
cámara anóxica como aerobia de la unidad de postratamiento por un consorcio de 
microorganismos, principalmente metanótrofos aeróbicos y desnitrificantes 
heterótrofos. Los metanótrofos presentes en la biomasa en suspensión y en biopelícula 
en los compartimentos anóxico y aerobio fueron los responsables de una eliminación 






La eliminación de nitrógeno total varió a lo largo de la operación, 
distinguiéndose dos períodos 1 y 2. Se eliminó parcialmente en un 44% de nitrógeno 
durante el Período 1, donde estaban presentes tanto biomasa en suspensión como la 
biopelícula, mientras que esa eliminación bajó al 33% en el Período 2, donde la 
biomasa en suspensión se lavó y solo se mantuvo la biopelícula presente en los 
soportes plásticos, en este período 2 no se oxidó por completo el amonio. En la 
eliminación de nitrógeno estuvieron involucrados un consorcio de microorganismos 
desnitrificantes heterótrofos, oxidadores de metano, y microorganismos anammox.  
La eliminación de OMPs se vio favorecida por la presencia de ambientes con 
diferentes potenciales de oxidación-reducción. La etapa anaerobia potenció la 
eliminación de trimetoprima (TMP), naproxeno (NPX), estradiol (E2) y 
sulfametoxazol (SMX). Se han encontrado pruebas de la biotransformación 
cometabólica de algunos de los OMP, como la influencia de la actividad de 
nitrificación en la eliminación de bisfenol A (BPA) y de la actividad de 
desnitrificación en la eliminación de etinil-estradiol (EE2). El crecimiento de bacterias 
anammox en la biopelícula tuvo un impacto positivo en la eliminación del antibiótico 
eritromicina (ERY). La eliminación de diclofenaco (DCF) mostró una correlación con 
la presencia de nitrito en el compartimento aerobio, mientras se observó que la 
eliminación de BPA dependió de la oxidación de nitrito.  
CAPÍTULO 4. Impacto de los iones de azufre en la eficacia de eliminación de 
metano disuelto, nitrógeno total y microcontaminantes mediante la tecnología 
SIAM.  
En este capítulo se propuso el sistema SIAM, una tecnología patentada por la 
Universidad de Santiago de Compostela (WO2014/118416 A1). En este proceso se 
usa un MBR híbrido preanóxico como postratamiento para efluentes de sistemas 
UASB que tratan aguas residuales de baja carga, fomentando el empleo de metano 
disuelto en el efluente anaerobio, como dador de electrones para el proceso de 
desnitrificación. Los tratamientos anaerobios no solo producen metano como fuente 
de electrones, si no también H2S cuando tratan aguas residuales con presencia de ion 
sulfato. El H2S se produce por la reducción de sulfato mediante bacterias sulfato 
reductoras, empleando materia orgánica como dadora de electrones. Posteriormente, 
dicho ion sulfuro puede ser empleado como dador de electrones en el proceso de 
desnitrificación. El prototipo SIAM operado presentó una modificación con respecto 






ultrafiltración, de modo que se facilitó el uso de biopelículas en la etapa aerobia con 
el fin de facilitar condiciones anóxicas/anaerobias y microaerobias. 
El objetivo del presente estudio fue evaluar el rendimiento del novedoso proceso 
SIAM sobre las eficacias de eliminación de metano disuelto, nitrógeno total y 
microcontaminantes orgánicos, tanto en ausencia como en presencia de ion sulfato en 
la alimentación y ver su potencial efecto sobre las comunidades microbianas en la 
etapa de postratamiento MBR. Además, con objeto de mejorar los resultados previos 
y potenciar una mayor desnitrificación, se han realizado modificaciones en el diseño 
del sistema SIAM, dividiendo el volumen de la cámara de membranas, usada en tesis 
previas, en dos, una nueva cámara aerobia y una cámara de filtración de volumen más 
reducido.  
Durante toda la operación del SIAM se observó una eliminación de DQO mayor 
al 98%, y de amonio mayor al 95%. En el compartimento anóxico se detectaron 
velocidades de eliminación de metano disuelto comprendidas entre 75 y 135 mg CH4 
L-1 d-1, con porcentajes de eliminación de 60-80%. 
Gracias a la presencia de ambientes redox anaerobio, anóxico y aerobio, y a 
diferentes conformaciones de biomasa, en suspensión y biopelícula, el sistema obtuvo 
unas eficiencias de eliminación de OMPs elevadas (mayores al 70%) para muchos 
compuestos farmacéuticos, especialmente hormonas y antibióticos. En la etapa 
anaerobia del UASB se observó la eliminación de los compuestos fácilmente 
biotransformables bajo potenciales de oxidación-reducción anaerobios, como NPX, 
SMX, TMP y FLX. Los compuestos IBP, BPA y E1 se eliminaron casi por completo 
en el postratamiento, mientras otros compuestos, como ERY, ROX, E2, TCS, y 
parcialmente EE2, fueron eliminados conjuntamente en el UASB y MBR. Como era 
de esperar, no se observó degradación de DZP, DCF y CBZ, que muestran un 
comportamiento recalcitrante en sistemas biológicos. 
El hecho de añadir un compartimento aerobio, separado de la etapa de filtración, 
permitió potenciar la eliminación de NT en el sistema SIAM, sin alterar el volumen 
utilizado del equipo. La eliminación de NT se incrementó gradualmente desde los 20 
mg NT L-1 obtenidos previamente en otros estudios, hasta aproximadamente 43 mg 
NT L-1 sin la presencia de ion sulfuro como dador de electrones, poniendo de 
manifiesto la importancia de un compartimento aerobio con presencia de biopelícula. 






la eliminación de metano disuelto ni microcontaminantes, pero la eliminación de 
nitrógeno se incrementó hasta 63 mg NT L-1. La modificación realizada en el diseño 
del MBR supuso una mejora del comportamiento del sistema. El uso de partículas de 
soporte en las cámaras aerobias y anóxica, potenció el crecimiento de bacterias 
metanótrofas aerobias, microorganismos anammox y nitrificantes en las biopelículas, 
con respecto a la biomasa en suspensión. Estas poblaciones tienen un efecto positivo 
tanto en la eliminación de nitrógeno como de metano disuelto. 
CAPÍTULO 5. Evaluación de la tecnología SIAM para el tratamiento de aguas 
residuales de la industria láctea. 
El objetivo de este capítulo se basa en demostrar la viabilidad de la utilización 
de un prototipo del proceso SIAM para el tratamiento “in situ” de aguas residuales 
generadas en una industria láctea de la comunidad gallega, mediante la combinación 
de un primer proceso biológico metanogénico UASB y un postratamiento mediante 
un biorreactor de membranas en el que se estimula el crecimiento de bacterias 
metanótrofas en la etapa MBR para la eliminación de metano disuelto presente en el 
efluente del UASB. Con ello se persigue reducir la emisión de GEI y la presencia de 
NT en el efluente. 
El sistema SIAM de dos etapas UASB y MBR mostró ser robusto a pesar de la 
elevada variabilidad de concentración de contaminantes, temperatura y pH que se 
observó en el agua residual. El TRH aplicado al UASB fue de 11h mientras que en el 
postratamiento MBR fue de 15h. La alimentación al UASB contuvo un promedio de 
1400 mg DQO L-1, 66 mg NT L-1 y 25 mg PT L-1. Los resultados mostraron 
eliminaciones de DQO elevadas, un 68% en la etapa anaerobia y un 98% en el sistema 
global, con valores de DQO en el efluente final inferiores a 70 mg L-1. 
La conversión total de DQO a metano, considerando tanto el metano disuelto en 
el efluente como el metano presente en el biogás generado, fue del 40%. La eficacia 
del sistema UASB estuvo influenciada por la temperatura, el pH de entrada, así como 
por la concentración de DQO alimentada, generándose un biogás con un contenido 
del 60 al 80% de metano que se podría aprovechar para reducir el consumo de energía 
en la planta industrial.  
El prototipo SIAM pudo eliminar, además, un 43% del fósforo alimentado, 






fue capaz de eliminar en torno al 25% del metano disuelto en el compartimento 
anóxico como resultado de la elevada presencia de materia orgánica procedente del 
UASB, que podría dificultar el crecimiento de microorganismos metanótrofos. El 
postratamiento MBR eliminó un 70-85% del NT presentes en el efluente del UASB, 
usando para ello la DQO remanente presente en el efluente de la etapa anaerobia. La 
concentración de NT presente en el permeado fue menor a 13 mg L-1 durante un largo 
período experimental. La producción aparente de biomasa en el SIAM fue de 0,11 g 
SST g-1 DQO tratada, muy inferior a la que se genera mediante tratamiento biológico 
aerobio. La tecnología SIAM generó un efluente de alta calidad, libre de sólidos en 
suspensión, bajo contenido en DQO que podría facilitar una potencial reutilización 
del agua depurada en la factoría. 
CAPÍTULO 6. Evaluación de la capacidad de eliminación de metano disuelto, 
nitrógeno y microcontaminantes orgánicos en cultivos n-damo mediante 
biorreactores de membranas. 
Los sistemas n-damo bacteria son una alternativa prometedora para minimizar 
el impacto ambiental de efluentes de sistemas UASB en el tratamiento de aguas 
residuales a temperatura ambiente, dado que eliminan metano y nitrógeno de forma 
simultánea y, además, no generan N2O como producto intermedio. Además, los 
microorganismos n-damo presentan una menor producción de lodo en comparación 
con los microorganismos heterótrofos convencionales y el proceso n-damo bacteria 
es estequiométricamente más favorable que la oxidación aerobia de metano AMO-D 
eliminando el doble del nitrógeno que la ruta aerobia, usando la misma cantidad de 
metano.  
Sin embargo, son escasos los casos de éxito de estos sistemas tratando aguas 
reales, y los estudios realizados en laboratorios indican que estos microorganismos 
presentan tiempos de duplicación elevados y actividades bajas o moderadas, con 
pérdidas parciales, sin causa aparente, de la actividad tras largos períodos de 
operación.  
El objetivo de este estudio es proporcionar información relevante para el 
desarrollo de procesos biológicos basados en n-damo bacteria para la eliminación 
simultánea de metano y nitrito. Se evaluó específicamente el crecimiento de bacterias 
n-damo en dos biorreactores de membrana, en el que se están desarrollando estos 






y ver potenciales factores que afectan positiva o negativamente al mismo. La 
eliminación de iones de nitrógeno y metano disuelto será objeto de seguimiento junto 
con las capacidades de este proceso para eliminar microcontaminantes orgánicos. 
En un primer biorreactor de membrana, denominado R1, se logró obtener un 
cultivo enriquecido en n-damo en poco tiempo, obteniendo velocidades de 
eliminación de nitrito de 24 mg NO2
--N L-1 d-1 en tan solo 30 días. Una vez obtenida 
una actividad apreciable en este sistema se estudió la eficacia de eliminación de 
microcontaminantes orgánicos, ya que no había reseñas bibliográficas previas, 
observando eliminaciones elevadas para E1 y E2, mientras se eliminaron parcialmente 
FLX, ERY, ROX y SMX.  
En el segundo biorreactor de membrana R2 se siguieron diferentes estrategias de 
cara a potenciar la estabilidad y capacidad desnitrificante de los cultivos n-damo. La 
entrada de pequeñas cantidades de oxígeno con el medio de alimentación pareció 
fomentar ligeramente la actividad desnitrificante a corto plazo, observando puntas de 
actividad de 88 mg N L-1 d-1, pero no resuelve los problemas de estabilidad 
observados, por lo que se procedió a desoxigenar las bolsas de alimentación. El 
aumento ligero en la salinidad del alimento utilizado, usando hasta un 5% de agua de 
mar, no causó tampoco ningún efecto positivo o negativo aparente en la actividad de 
los microorganismos n-damo. En este estudio se observó que el medio empleado 
favoreció la formación de precipitados de fosfatos inorgánicos sobre el lodo, 
disminuyendo la proporción de SSV en el lodo al 80%. A partir del día de operación 
717 se modificó la concentración de los macronutrientes fósforo y calcio en el medio 
de alimentación, reduciendo la concentración de CaCl2 y KH2PO4 respectivamente a 
20 y 5 mg L-1, logrando con esa acción reducir la aparición de precipitados de fosfato 
de calcio, que se observaran en el cultivo microbiano. Esta acción causó una mejora 
tanto en la estabilidad del sistema, no observando caídas de capacidad sin causa 
aparente ni generación de trazas de N2O del sistema, y alcanzando una capacidad 
desnitrificante de 118 mg NO2
--N L-1 d-1 pero que no se incrementaba por encima de 
dicho valor. A pesar de estar presentes en el medio alimentado, se detectó una baja 
biodisponibilidad de metales traza como hierro y cobre en el permeado de R2 por lo 
que en el día de operación 787 se añadió un agente quelante de metales, Na2EDTA, al 
medio de alimentación que evitase su precipitación en el sistema. El resultado ha sido 
una subida inmediata en la actividad del reactor hasta alcanzar la velocidad máxima 
de eliminación de nitrito de 282,7 mg NO2
--N L-1 d-1, manteniendo durante los últimos 
35 días de operación una capacidad desnitrificante de 262,2 ± 9,2 mg NO2













  RESUMO 
 
O obxectivo principal de esta tese é avanzar nos coñecementos de 
postratamentos para minimizar os impactos ambientais negativos dos efluentes de 
sistemas UASB para o tratamento de augas residuais de baixa carga a temperatura 
ambiente, empregando biorreactores de lodos activos híbridos, dotado tanto con 
membrana de filtración (proceso SIAM) como con decantador secundario para a 
retención do lodo secundario (proceso SIAL). Entre eses impactos destacan a 
presencia de metano disolto no efluente e a baixa capacidade de eliminación de 
nitróxeno. Para lograr este obxectivo, proponse o emprego de metano disolto como 
unha fonte alternativa de dadores de electróns, para eliminar nitróxeno das augas 
residuais por medio de procesos biolóxicos. 
Os tratamentos anaerobios mediante sistemas UASB empréganse con frecuencia 
en países con clima cálido ou temperado para o tratamento de augas residuais urbanas 
debido ao seu menor consumo de enerxía, recuperación de enerxía en forma de biogás 
enriquecido en metano, e unha menor produción de lodo en comparación cos 
tratamentos aerobios convencionais. Sen embargo, os efluentes obtidos caracterízanse 
por unha mala calidade atendendo a parámetros de materia orgánica, nutrientes 
(nitróxeno e fósforo) e materia en suspensión. A presenza de nutrientes podería 
promover a eutrofización das masas de auga receptoras do vertido. Ademais, débese 
considerar que o metano é un Gas de Efecto Invernadoiro (GEI) cun potencial de 
quentamento global 28 veces superior ao do CO2, considerando un horizonte temporal 
de 100 anos. Débese considerar que ata un 50% do metano xerado, tras o tratamento 
anaerobio metanoxénico, permanece disolto no efluente, podendo desorberse 
facilmente á atmosfera, incrementando as emisións de GEI dos sistemas de tratamento 
de augas residuais, respecto ao emprego de tecnoloxías biolóxicas aerobias. Polo 
tanto, estes sistemas necesitarán un postratamento que sexa capaz de minimizar o 
impacto negativo que levan asociado os efluentes de sistemas UASB, eliminando 
nutrientes e metano disolto. 
Nas últimas décadas avaliáronse postratamentos de sistemas UASB, 
principalmente biolóxicos aerobios ou fisicoquímicos, observándose bos resultados 
en termos de eliminación de materia orgánica e materia en suspensión. Sen embargo, 







anaerobios poden presentar relacións C/N baixas, como consecuencia da eliminación 
por procesos anaerobios de materia orgánica para producir biogás, sen que se elimine 
nitróxeno no proceso. Por tanto, é posible que a cantidade dispoñible de materia 
orgánica biodegradable no efluente non sexa suficiente para eliminar nitróxeno vía 
desnitrificación heterótrofa convencional e cumprir cos parámetros de vertido de 
nitróxeno. Unha alternativa para o postratamento de efluentes de sistemas UASB 
tratando augas residuais de baixa carga, urbanas ou industriais, é o emprego de 
procesos biolóxicos combinados de nitrificación parcial e desnitrificación, 
empregando biomasa nitrificante e anammox en sistemas de un único ou dous 
reactores. Pero a pesar dos grandes avances e resultados prometedores, esta tecnoloxía 
inda se atopa en proceso de desenvolvemento. Sen embargo, existe outra alternativa 
de tratamento biolóxico, que pode facer fronte tanto á desvantaxe da presenza de 
nitróxeno, como de metano disolto, baseada no uso de microorganismos oxidadores 
de metano. Nos últimos anos sinalouse a posibilidade de empregar o metano disolto 
como un dador de electróns para reducir especies oxidadas de nitróxeno, nitrito ou 
nitrato, o que podería mellorar a sostibilidade das estacións de tratamento de augas 
residuais. As principais vías de oxidación de metano aparelladas a desnitrificación 
son:  
a) Oxidación aerobia de metano aparellada a procesos de desnitrificación 
(AMO-D), onde os microorganismos metanótrofos aerobios oxidan metano 
a produtos de oxidación intermedia, como metanol ou acetato, que poden 
ser empregados como fonte de carbono por microorganismos 
desnitrificantes heterótrofos convencionais para reducir nitrito ou nitrato a 
nitróxeno gas. 
b) Oxidación anaerobia de metano aparellada a procesos de desnitrificación (n-
damo). Neste proceso están implicados dous grupos de microorganismos, n-
damo arquea e n-damo bacteria. N-damo arquea oxida metano de forma 
anaerobia polo proceso de matanoxénese inversa mentres reduce nitrato a 
nitrito; n-damo bacteria realiza a oxidación de metano, pero reduce nitrito a 
nitróxeno gas, proceso no que se elimina nitróxeno.  
c) Existen outras vías de oxidación de metano como a oxidación en condicións 
hipóxicas (HYME-D), que non é obxecto de esta tese. 







CAPÍTULO 1. Introdución.   
Neste capítulo presentase unha análise dos tratamentos anaerobios con sistemas 
UASB, as súas vantaxes asociadas ao seu baixo consumo de enerxía, produción de 
biogás que se pode valorizar enerxéticamente, menor produción de lodo ou menores 
requirimentos de espazo, e as súas desvantaxes, asociadas á calidade do efluente 
obtido, que se caracteriza pola presencia de concentracións de materia orgánica e 
materia en suspensión relativamente elevadas, a perda de eficacia a temperaturas 
baixas, a baixa eliminación de nutrientes ou a presencia de metano disolto ou sulfuro 
de hidróxeno no efluente, comparándoos con sistemas de tratamento convencionais 
baseados en lodos activos. 
Realízase un estudo de revisión das tecnoloxías de postratamento de efluentes 
de sistemas UASB, destacando o seu bo rendemento en canto a eliminación de materia 
orgánica e materia en suspensión. Ao ser un obxectivo desta tese de doutoramento 
fomentar a eliminación conxunta de metano disolto e nitróxeno, recompílanse as 
alternativas posibles para a oxidación biolóxica de metano empregándoo como dador 
de electróns para o proceso de desnitriifcación, en vez de engadir unha fonte de 
carbono externa. Describíronse as principais vías de eliminación conxunta de metano 
e nitróxeno, presentando un proceso desenvolto nos nosos laboratorios, proceso SIAM 
(Sistema Integrado Anaerobio metanoxénico e biorreactor de Membranas) que consta 
dun primeiro reactor UASB e un Biorreactor de Membranas (MBR) con biopelículas 
e biomasa en suspensión, que se deseñou especificamente para eliminar nitróxeno e 
metano disolto de efluentes de sistemas anaerobios, mostrando un resumo dos 
resultados alcanzados previamente por outros investigadores. Ao final deste capítulo 
preséntanse os obxectivos principais e específicos desta tese de doutoramento. 
CAPÍTULO 2. Materiais y métodos. 
O capítulo 2 inclúe os materiais e métodos xerais empregados durante a 
experimentación para os catro capítulos experimentais desta tese (capítulos 3, 4, 5 e 
6). Detállase minuciosamente a metodoloxía analítica empregada en común nestes 
catro capítulos. A inclusión deste capítulo neste documento xustifícase co propósito 
de facilitar información a outros investigadores, dos principais métodos analíticos 







CAPÍTULO 3. Eliminación de macro e microcontaminantes de augas residuais, 
mediante o sistema integrado SIAL, formado por reactor UASB e postratamento 
IFAS. 
Neste estudo avaliouse a capacidade de eliminación de contaminantes 
convencionais, metano disolto e microcontaminantes orgánicos (OMPs) nun sistema 
combinado de UASB e lodos activos híbrido de biopelícula (IFAS) para o tratamento 
de augas residuais urbanas de baixa carga denominado proceso SIAL (Sistema 
Integrado Anaerobio metanoxénico e Lodos activos híbrido), que é unha modificación 
do proceso SIAM. A diferenza estriba na substitución da etapa de filtración do MBR 
do proceso SIAM (estudado en capítulos 4 e 5) por un decantador secundario. O 
sistema conta con biopelículas tanto no compartimento anóxico como no aerobio, para 
incrementar as capacidades de eliminación dos contaminantes orgánicos e nitróxeno. 
O obxectivo do proceso SIAL é lograr a eliminación do nitróxeno mediante o emprego 
do metano disolto como un dador de electróns, usando unha tecnoloxía de menor 
complexidade ao empregar decantador en vez de membranas de filtración, e estudar 
de paso a eliminación biolóxica de microcontaminantes orgánicos nun sistema no que 
se cambia o potencial redox de forma drástica entre os diversos compartimentos dos 
que consta, o que podería fomentar a eliminación de OMPs. 
Neste capítulo avaliouse un prototipo SIAL a escala piloto, composto por unha 
primeira unidade anaerobia UASB, seguida dunha etapa de afino mediante un sistema 
híbrido de lodos activos con biopelículas, IFAS. O sistema IFAS componse de 2 
compartimentos biolóxicos conectados en serie, anóxico e aerobio, seguidos dun 
decantador secundario. Tanto no compartimento anóxico como no aerobio 
empregáronse soportes plásticos para fomentar o crecemento de biopelículas. 
Os resultados mostraron eliminacións elevadas de DQO (93%); o metano disolto 
presente no efluente do UASB eliminouse, fundamentalmente, tanto en cámara 
anóxica como aerobia da unidade de postratamento, por un consorcio de 
microorganismos principalmente metanótrofos aerobios e desnitrificantes 
heterótrofos. Os metanótrofos presentes na biomasa en suspensión e na biopelícula 
nos compartimentos anóxico e aerobio foron os responsables dunha eliminación que 






A eliminación de nitróxeno total variou ao longo da operación, diferenciándose 
dous períodos 1 e 2. Eliminouse parcialmente un 44% de nitróxeno durante o Período 
1, onde estaban presentes tanto biomasa en suspensión como a biopelícula, mentres 
que esa eliminación descendeu ata o 33% no Período 2, onde se lavou a biomasa en 
suspensión e soamente estaba presente a biopelícula adherida aos soportes plásticos. 
No Período 2 non se oxidou por completo o amonio. Na eliminación de nitróxeno 
estiveron involucrados un consorcio de microorganismos desnitrificantes 
heterótrofos, oxidadores de metano, e microorganismos anammox. 
A eliminación de OMPs viuse favorecida pola presenza de ambientes con 
diferentes potenciais de oxidación-redución. A etapa anaerobia potenciou a 
eliminación de trimetroprima (TMP), naproxeno (NPX), estradiol (E2) e 
sulfametoxazol (SMX). Atopáronse probas da biotransformación cometabólica 
dalgúns dos OMPs, como a influencia da actividade de nitrificación na eliminación 
de bisfeno A (BPA) e da actividade de desnitrificación na eliminación de etinil-
estradiol (EE2). O crecemento de bacterias anammox na biopelícula tivo un impacto 
positivo na eliminación do antibiótico eritromicina (ERY). A eliminación de 
diclofenaco (DCF) amosou unha correlación coa presencia de nitrito no 
compartimento aerobio, mentres se observou que a eliminación de BPA dependeu da 
oxidación de nitrito. 
CAPÍTULO 4. Impacto dos ións de xofre na eficacia de eliminación de metano 
disolto, nitróxeno total e microcontaminantes mediante a tecnoloxía SIAM.  
Neste capítulo propúxose o sistema SIAM, unha tecnoloxía patentada pola 
Universidade de Santiago de Compostela (WO2014/118416 A1). Neste proceso 
emprégase un MBR híbrido preanóxico como postratamento para efluentes de 
sistemas UASB que tratan augas residuais de baixa carga, fomentando o uso de 
metano disolto presente no efluente anaerobio, como dador de electróns para o 
proceso de desnitrificación. Os tratamentos anaerobios non só producen metano como 
fonte de electróns, senón que tamén producen H2S cando tratan augas residuais con 
presencia de ión sulfato. O H2S prodúcese pola redución de sulfato mediante bacterias 
sulfato reductoras, empregando materia orgánica como dadora de electróns. 
Posteriormente, o ión sulfuro pode ser empregado como dador de electróns no proceso 
de desnitrificación. O prototipo SIAM operado presentou unha modificación respecto 







ultrafiltración, de modo que se facilitou o uso de biopelículas na etapa aerobia co fin 
de facilitar condicións anóxicas/anaerobias e microaerobias. 
O obxectivo do presente estudo foi avaliar o rendemento do proceso novidoso 
SIAM sobre as eficacias de eliminación de metano disolto, nitróxeno total e 
microcontaminantes orgánicos, tanto en ausencia como en presenza do ión sulfato na 
alimentación e ver o seu potencial efecto sobre as comunidades microbianas na etapa 
de postratamento MBR. Ademais, co obxecto de mellorar os resultados previos e 
potenciar unha desnitrificación maior, realizáronse modificacións no deseño do 
sistema SIAM, dividindo o volume da cámara de membranas, empregada en teses 
previas, en dúas, unha nova cámara aerobia e unha cámara de filtración de volume 
mais reducido. 
Durante toda a operación do SIAM observouse unha eliminación de DQO maior 
ao 98% e de amonio maior ao 95%. No compartimento anóxico detectáronse 
velocidades de eliminación de metano disolto comprendidas entre 75 e 135 mg CH4 
L-1 d-1, con porcentaxes de eliminación do 60-80%. 
Grazas á presenza de ambientes redox anaerobio, anóxico e aerobio, e a 
diferentes conformacións da biomasa, en suspensión e biopelícula, o sistema obtivo 
unhas eficiencias de eliminación de OMPs elevadas (maiores ao 70%) para moitos 
compostos farmacéuticos, especialmente hormonas e antibióticos. Na etapa anaerobia 
do UASB observouse a eliminación dos compostos facilmente biotransformables 
baixo potenciais  de oxidación-redución anaerobios, como NPX, SMX, TMP e FLX. 
Os compostos IBP, BPA e E1 elimináronse case por completo no postratamento, 
mentres outros compostos, como ERY, ROX, E2, TCS e parcialmente EE2, foron 
eliminados conxuntamente no UASB e MBR. Como cabía esperar, non se observou 
degradación de DZP, DCF e CBZ, que mostrar un comportamento recalcitrante en 
sistemas biolóxicos. 
O feito de engadir un compartimento aerobio, separado da etapa de filtración, 
permitiu potenciar a eliminación de NT no sistema SIAM, sen alterar o volume 
empregado no equipo. A eliminación de NT incrementouse gradualmente dende os 20 
20 mg NT L-1 obtidos previamente noutros estudos, ata aproximadamente 43 mg NT 
L-1 sen a presenza de ión sulfuro como dador de electróns, mostrando a relevancia do 






dador extra de electróns non tivo ningún impacto na eliminación de metano disolto 
nin microcontaminantes, pero a eliminación de nitróxeno incrementouse ata hasta 63 
mg NT L-1. A modificación realizada no deseño do MBR supuxo unha mellora do 
comportamento do sistema. O uso de partículas de soporte nos compartimentos 
aerobio e anóxico fomentou o crecemento de bacterias metanótrofas aerobias, 
microorganismos anammox e nitrificantes nas biopelículas, con respecto a biomasa 
en suspensión. Estas poboacións teñen un efecto positivo tanto na eliminación de 
nitróxeno como de metano disolto. 
CAPÍTULO 5. Avaliación da tecnoloxía SIAM para o tratamento de augas 
residuais de la industria láctea. 
O obxectivo deste capítulo basease en demostrar a viabilidade do emprego dun 
prototipo do proceso SIAM para o tratamento “in situ” de augas residuais xeradas 
nunha industria láctea da comunidade galega, mediante a combinación dun primeiro 
proceso biolóxico metanoxénico UASB e un postratamento mediante un biorreactor 
de membranas no que se estimula o crecemento de bacterias metanótrofas na etapa 
MBR para a eliminación de metano disolto presente no efluente do UASB. Con elo 
perséguese reducir a emisión de GEI e a presenza de NT no efluente. 
O sistema SIAM de dúas etapas UASB e MBR mostrou un comportamento 
robusto a pesar da elevada variabilidade de concentración de contaminantes, 
temperatura e pH que se observou na auga residual. O TRH aplicado ao UASB foi de 
11h mentres que no postratamento MBR foi de 15h. A alimentación ao UASB contivo 
unha media de 1400 mg DQO L-1, 66 mg NT L-1 y 25 mg PT L-1. Os resultados 
mostraron eliminacións de DQO elevadas, un 68% na etapa anaerobia eun 98% no 
sistema global, con valores de DQO no efluente final inferiores a 70 mg L-1. 
A conversión total de DQO a metano, considerando tanto o metano disolto no 
efluente como o metano presente no biogás xerado, foi do 40%. A eficacia do sistema 
UASB estivo influenciada pola temperatura, o pH de entrada, así como pola 
concentración de DQO alimentada, xerándose un biogás cun contido do 60-80% de 
metano que se podería aproveitar para reducir o consumo de enerxía na planta 
industrial. 
O prototipo SIAM puido eliminar, ademais, un 43% do fósforo alimentado, 







foi capaz de eliminar en torno ao 25% de metano disolto no compartimento anóxico 
como resultado da elevada presencia de materia orgánica procedente do UASB, que 
podería dificultar o crecemento de microorganismos metanótrofos. O postratamento 
MBR eliminou un 70-85% do NT presente no efluente do UASB, empregando a DQO 
remanente presente no efluente anaerobio. A concentración de NT presente no 
permeado foi menor a 13 mg L-1 durante un longo período experimental. A produción 
aparente de biomasa no SIAM foi de 0,11 g SST g-1 DQO tratada, moi inferior á que 
se xera en tratamentos biolóxicos aerobios. A tecnoloxía SIAM xerou un efluente de 
alta calidade, libre de materia en suspensión e baixo contido en DQO, que podería 
facilitar unha potencial reutilización da auga depurada na factoría. 
CAPÍTULO 6. Avaliación da capacidade de eliminación de metano disolto, 
nitróxeno e microcontaminantes orgánicos en cultivos n-damo mediante 
biorreactores de membranas. 
Os sistemas n-damo bacteria son unha alternativa prometedora para minimizar 
o impacto ambiental de efluentes de sistemas UASB no tratamento de augas residuais 
a temperatura ambiente, dado que eliminan conxuntamente metano e nitróxeno e, 
ademais, non xeran N2O como produto intermedio. Os microorganismos n-damo 
presentan unha menor produción de lodo comparados con microorganismos 
heterótrofos convencionais e o proceso n-damo bacteria é, atendendo á 
estequiometría, mais favorable que a oxidación aerobia de metano AMO-D, 
eliminando o dobre de nitróxeno que a ruta aerobia para a mesma cantidade de 
metano. 
Sen embargo, son escasos os casos de éxito destes sistemas tratando augas reais, 
e os estudos realizados en laboratorios indican que estes microorganismos presentan 
tempos de duplicación elevados e actividades baixas ou moderadas, con perdas 
parciais, sen causa aparente, da actividade despois de períodos de operación longos. 
O obxectivo deste estudo é proporcionar información relevante para o 
desenvolvemento de procesos biolóxicos baseados en n-damo bacteria para a 
eliminación de metano e nitrito. Avaliouse especificamente o crecemento de bacterias 
n-damo en dous biorreactores de membranas, onde se están desenvolvendo estes 
novos microorganismos, tratando un afluente sintético que estimule o seu crecemento 






eliminación de ións de nitróxeno e metano disolto será obxecto de seguimento xunto 
coas capacidades deste proceso para eliminar microcontaminantes orgánicos. 
Nun primeiro biorreactor de membrana, denominado R1, conseguiuse obter un 
cultivo enriquecido en n-damo bacteria en pouco tempo, obtendo velocidades de 
eliminación de nitrito de 24 mg NO2
--N L-1 d-1 en tan só 30 días. Unha vez obtida unha 
actividade apreciable neste sistema, estudouse a eficacia de eliminación de 
microcontaminantes orgánicos, xa que non había datos bibliográficos previos, 
observando eliminacións elevadas para E1 e E2, mentres que se eliminaron 
parcialmente FLX, ERY, ROX e SMX.  
No segundo biorreactor de membrana R2 seguíronse diferentes estratexias de 
cara a potenciar a estabilidade e capacidade desnitrificante dos cultivos n-damo. A 
entrada de pequenas cantidades de osíxeno co medio de alimentación pareceu 
fomentar lixeiramente a actividade desnitrificante a curto prazo, observando puntas 
de actividade de 88 mg N L-1 d-1, pero non resolve os problemas de estabilidade 
observados, polo que se procedeu a desosixenar as bolsas de alimentación. O lixeiro 
aumento de salinidade empregado no alimento, usando ata un 5% de auga de mar, 
tampouco causou efecto algún positivo ou negativo aparente na actividade do sistema. 
Neste estudo observouse que o medio empregado favoreceu a formación de 
precipitados de fosfatos inorgánicos sobre o lodo, diminuíndo a proporción de SSV 
no lodo ao 80%. A partir do día de operación 717 modificouse a concentración dos 
macronutrientes fósforo e calcio no medio de alimentación, reducindo a concentración 
de CaCl2 y KH2PO4 respectivamente a 20 y 5 mg L
-1, logrando desa maneira reducir 
a aparición de precipitados de fosfato de calcio, que se observaran no cultivo 
microbiano. Esta acción causou unha mellora tanto na estabilidade do sistema, non 
observando perdas da capacidade sen causa aparente nin xeración de trazas de N2O 
no sistema, e alcanzando unha actividade desnitrificante de 118 mg NO2
--N L-1 d-1 
pero sen incrementarse por riba dese valor. A pesar de estar presentes no medio 
alimentado, detectouse unha baixa biodispoñibilidade de metais traza como ferro e 
cobre no permeado de R2, polo que no día de operación 787 engadiuse un axente 
quelante de metais, Na2EDTA, ao medio de alimentación, que evitase a súa 
precipitación no sistema. O resultado foi un incremento inmediato da actividade do 
reactor ata alcanzar unha velocidade máxima de eliminación de nitrito de 282,7 mg 
NO2
--N L-1 d-1, mantendo durante os últimos 35 días de operación unha capacidade 









  OBJETIVOS 
  
El objetivo principal de esta tesis es mejorar tecnologías y procesos biológicos 
que contribuyan a disminuir la huella ambiental que presentan los efluentes de 
sistemas UASB tratando aguas residuales de baja carga a temperatura ambiente. Entre 
los inconvenientes figuran la presencia de metano disuelto, un fuerte GEI que 
contribuye a aumentar el impacto ambiental de calentamiento global, y el bajo o nulo 
potencial de eliminación de nitrógeno que afectaría negativamente al potencial de 
eutrofización de estos sistemas. Para hacer frente a estos dos inconvenientes, se 
plantea el uso del metano presente en el efluente de sistemas UASB como un dador 
de electrones para llevar a cabo el proceso de desnitrificación en un postratamiento. 
Para la consecución de este objetivo principal se han establecido unos objetivos 
concretos: 
▪ Investigar la eliminación de microcontaminantes orgánicos, metano disuelto, 
materia orgánica y nitrógeno en un sistema SIAL que consta de un reactor 
UASB y un postratamiento un reactor anaerobio de manto de lodo de flujo 
ascendente (UASB) con un sistema híbrido de lodos activos con película fija 
integrada (IFAS). El sistema combina condiciones redox anaerobias, 
anóxicas y aerobias en diferentes etapas, donde la biomasa se desarrolla en 
diferentes configuraciones: granular, floculenta y biopelícula (Capítulo 3).  
▪ Mejorar tecnológicamente el proceso SIAM, compuesto por una unidad 
UASB y un postratamiento de biorreactor de membrana (MBR), y evaluar 
su rendimiento de eliminación de metano disuelto, nitrógeno total y 
microcontaminantes orgánicos tanto en ausencia como presencia de ion 
sulfato en la alimentación. Para ello, se realizaron modificaciones en el 
diseño del prototipo MBR, repartiendo el volumen de la cámara de filtración 
en dos, con un nuevo compartimento aerobio con biopelículas, con el fin de 
promover la existencia de ambientes anóxico/anaerobios que pudiesen 
incentivar los procesos de nitrificación-desnitrificación en dicha cámara, así 







▪ Demostrar la tecnología SIAM, patente UE EP2952483A1 de la 
Universidade de Santiago de Compostela, con agua residual real de baja 
carga en una industria láctea de cara a implantar esta tecnología en el 
mercado. La presencia de la membrana permitiría el obtener un efluente de 
alta calidad que podría favorecer los tratamientos posteriores de recuperación 
del agua tratada para ser reutilizada (Capítulo 5). 
Evaluar específicamente el crecimiento de bacterias n-damo en un biorreactor 
de membrana, en el que se están desarrollando estos microorganismos. En un primer 
reactor, se estudiará la eliminación de iones de nitrógeno y metano disuelto, así como 
las capacidades de este proceso para eliminar microcontaminantes orgánicos; en un 
segundo reactor se estudiarán las causas que provocan la inestabilidad del sistema a 
largo plazo, estudiando el impacto de diversos parámetros, oxígeno, salinidad, 
presencia de iones y concentración de metales traza en la capacidad de dicho 








Los sistemas UASB se emplean con frecuencia en regiones con clima cálido y 
templado para tratar aguas residuales urbanas y de forma generalizada en todo el 
mundo para tratar aguas residuales industriales, incluyendo las de baja carga, debido 
al menor consumo de energía que presentan con la generación de un biogás 
enriquecido en metano, y la reducción de la producción de lodo, con respecto a un 
sistema aerobio convencional basado en lodos activos. Sin embargo, a bajas 
temperaturas una fracción del metano generado permanece disuelto en el efluente de 
los sistemas UASB, pudiendo ser desorbido fácilmente a la atmósfera. El metano es 
un GEI con un potencial de calentamiento global 28 veces superior al del CO2, por lo 
que se incrementarían notablemente las emisiones de GEI.  
Los efluentes de sistemas UASB se caracterizan por tener una mala calidad 
debido a la presencia de materia orgánica, nutrientes y sólidos en suspensión que 
exceden habitualmente, los valores señalados en los límites de vertido. Por ello, las 
aguas depuradas en estos sistemas requieren de una etapa de postratamiento para 
adecuar las características del agua tratada a los requerimientos de vertido. Aunque a 
día de hoy no existan requisitos legales sobre emisiones de GEI de plantas de 
tratamiento biológico, resulta importante el desarrollar postratamientos que logren la 
eliminación biológica del metano disuelto, e incluso en los que este compuesto pueda 
servir de fuente de carbono que contribuya a eliminar nitrógeno presente en los 
efluentes de los sistemas anaerobios. 
En este capítulo se hace una revisión del estado del arte de los sistemas de 
postratamiento de efluentes de reactores UASB, señalando además los objetivos y el 
alcance de esta tesis doctoral, centrándose concretamente en la investigación, 
diversificación y potencial optimización de las tecnologías SIAM y SIAL, 
desarrolladas por la USC, en las que se potencia la eliminación de metano disuelto y 
nitrógeno total, de efluentes de sistemas UASB, utilizando biorreactores híbridos de 
 
 
membranas (SIAM) o alternativamente sistemas híbridos de lodos activos (SIAL). 
Además, como objetivo particular de esta tesis se profundizará en los factores que 
potencian el crecimiento de bacterias n-damo, de desnitrificación por oxidación 
anaerobia de metano, en biorreactores de membrana, con el fin de adquirir 
conocimiento que permita una posible potenciación de este proceso en la tecnología 
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1.1 TRATAMIENTO ANAEROBIO DE AGUAS RESIDUALES 
La digestión anaerobia es un proceso de fermentación mediante el cual una 
mezcla simbiótica de microorganismos, en condiciones de ausencia de oxígeno, 
transforman la materia orgánica biodegradable en un biogás compuesto 
principalmente por metano (50-80%) y dióxido de carbono (20-50%), pequeñas 
cantidades de amoníaco, sulfuro de hidrógeno, hidrógeno, nutrientes y materia celular 
adicional (Merlin Christy et al., 2014). En este proceso de oxidación-reducción 
anaerobia de materia orgánica, se produce una reacción de dismutación en la que parte 
del carbono presente es oxidado a dióxido de carbono y otra parte reducida a metano. 
La formación de metano se favorece en medios donde el oxígeno, el nitrato o el sulfato 
no están presentes, ya que estos promoverían la oxidación aerobia o anóxica de 
materia orgánica (Von Sperling and De lemos Chernicharo, 2005). Entre los sistemas 
anaerobios de tratamiento de aguas residuales los reactores de manto de lodo 
anaerobio de flujo ascendente (UASB) se han ganado un espacio destacado en el 
tratamiento de aguas residuales, ofreciendo resultados exitosos en regiones con clima 
cálido o templado. Estos escenarios permitieron un cambio de perspectiva, pasando 
del rechazo a la aceptación actual generalizada del uso de estos sistemas para el 
tratamiento de aguas residuales urbanas en zonas tropicales del planeta (Von Sperling 
and De lemos Chernicharo, 2005). La tecnología anaerobia de tratamiento de aguas 
residuales industriales suele usarse desde hace décadas para el tratamiento de aguas, 
especialmente cuando estas presentan concentraciones superiores de 1-2 g L-1 de 
DQO. 
Por tanto, la digestión anaerobia se ha posicionado como una tecnología 
adecuada para el tratamiento aguas residuales urbanas e industriales, con un potencial 
atractivo debido a la generación de energía mediante la producción de biogás. Por 
ello, la digestión anaerobia podría definirse, a priori, como una de las tecnologías más 
beneficiosas para el medio ambiente y más eficientes energéticamente (Merlin Christy 
et al., 2014; Robles et al., 2020). 
1.1.1 Tratamientos anaerobios para aguas residuales de baja carga 
El tratamiento anaerobio se ha aplicado a las aguas residuales domésticas desde 
hace décadas. Entre los sistemas empleados destacan las fosas sépticas, digestores 
anaerobios, tanques Imhoff o lagunas de estabilización, entre otros (Khan et al., 2011). 






carga orgánica (VCO) muy bajas con tiempos de retención hidráulica (TRH) muy 
altos. En la mayoría de estos sistemas de baja carga, no se hacen distinciones entre el 
tiempo de retención celular (TRC) con respecto al tiempo de retención hidráulico 
(TRH), operando con el mismo valor para ambas variables (Engida et al., 2020). Este 
factor fue la causa principal para que estas tecnologías anaerobias no se desarrollasen 
con mayor éxito. La implantación de tratamientos anaerobios de aguas residuales de 
baja carga, se vio afectada por limitaciones asociadas a los elevados períodos de 
puesta en marcha necesario para desarrollar la cantidad de biomasa requerida en el 
reactor, la sensibilidad a sustancias tóxicas y la baja calidad del efluente obtenido 
(Srinivasa Raghavan et al., 2017).   
Sin embargo, gracias al desarrollo de los reactores anaerobios de alta carga 
(reactores con TRC independiente del TRH como los filtros anaerobios y los procesos 
de contacto anaerobio), sumado al objetivo de lograr procesos de tratamiento 
anaerobio de bajo coste, con un efluente alta calidad y una alta reducción del consumo 
de energía, se impulsó una investigación centrada en los procesos anaerobios para 
aguas residuales de baja carga (Srinivasa Raghavan et al., 2017). 
1.1.2 Sistemas de manto de lodo anaerobio de flujo ascendente (UASB) para el 
tratamiento de aguas residuales domésticas 
El sistema UASB fue desarrollado en la década de 1970 por Lettinga et al. 
(Lettinga et al., 1980). En la década de 1980, se valora la aplicabilidad de los sistemas 
UASB para el tratamiento de aguas residuales urbanas, donde los resultados indicaron 
que se puede lograr eliminar en aproximadamente el 70% de la demanda química de 
oxígeno (DQO) en regiones con clima tropical (Khan et al., 2011). En la actualidad, 
los reactores UASB se consideran una tecnología sostenible y con una base sólida 
para el tratamiento de un amplio abanico de aguas residuales biodegradables, 
incluidas las aguas residuales urbanas (Centeno-Mora et al., 2020; Engida et al., 
2020). 
El sistema más elemental de sistema UASB consta de un depósito cilíndrico o 
rectangular en el que se introduce, por su parte inferior, el agua residual a tratar. Esta 
avanzará en sentido ascendente pasando a través de un manto de lodos, con biomasa 
granular o floculenta, que se ha formado en la parte inferior del sistema. Es en este 
manto donde se realiza el proceso de transformación anaerobia de la materia orgánica. 
Un aspecto clave de este tipo de sistemas es el desarrollo de biomasa granular o 
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floculenta con buenas características de sedimentabilidad, permitiendo una fácil 
separación del lodo del efluente y posibilitando operar con distintos tiempo de 
residencia hidráulico (TRH) y tiempo de retención celular (Mainardis et al., 2020). 
Además, resulta de especial importancia la presencia de un separador sólido-líquido-
gas en la parte superior del sistema UASB, correctamente diseñado, que evite el 
arrastre de burbujas y sólidos en suspensión hacia la zona de salida superior, lo que 
empeoraría la calidad del efluente depurado (dos Santos et al., 2016). Para un correcto 
funcionamiento de los reactores UASB, la velocidad de flujo ascendente debe estar 
en un rango de 0,02-0,53 m h-1 y los valores de TRH en un rango de entre 4 y 24 h 
(Wang, 2021).  
1.1.3 Ventajas de los sistemas UASB frente a procesos aerobios 
El uso e de los sistemas UASB ofrece una serie de ventajas frente a otras 
tecnologías, relacionadas con los esfuerzos por impulsar la sostenibilidad, la 
autosuficiencia energética y la economía circular en el ámbito del tratamiento de aguas 
residuales. Dichas ventajas están basadas en una baja complejidad y costes operativos, 
la eficiencia energética (el biogás producido se puede utilizar como energía) y la baja 
producción de lodos (Centeno-Mora et al., 2020). 
 
Figura 1.1. Representación esquemática de la conversión de la DQO en sendos sistemas anaerobio y 
aerobio (Von Sperling and De lemos Chernicharo, 2005). 
Baja producción de lodos 
El proceso de conversión de materia orgánica a través de la digestión anaerobia 






completa a metano requiere la acción en sociedad y secuencial de varios grupos 
tróficos diferentes (Mchugh et al., 2004). Estas comunidades microbianas, de acuerdo 
con su metabolismo, ofrecen un bajo rendimiento en la producción de lodos frente a 
metabolismos como el aerobio, el cual tiene un rendimiento aparente de lodo 
relativamente alto con un rango entre 0,35-0,45 kg SSV kg-1 DQO, siendo al menos 3 
veces superior al señalado para el tratamiento anaerobio, con valores  de 0,05-0,15 kg 
SSV kg-1 DQO (Khanal, 2008). Esta característica es una de las más importantes, que 
justifica que el tratamiento anaerobio presente menores costes de operación (OPEX) 
que una alternativa puramente aerobia. 
Tecnología compacta 
El diseño y la configuración de un sistema UASB ofrece ventajas operativas y 
de instalación significativas frentes a sistemas como los lodos activos. Un sistema 
UASB es un sistema compacto que permite llevar cabo diferentes procesos en una 
sola unidad de tratamiento, lo que se traduce en la combinación de 3 o más 
componentes en una sola unidad. Gracias a la existencia en diseño del separador 
trifásico (solido-liquido-gas) los reactores UASB pueden operar como un tratamiento 
secundario donde se presenta la reacción biología, la estabilización de la biomasa, el 
proceso de sedimentación y clarificación del efluente, así como la separación y 
recolección del biogás producido (Van Lier et al., 2010). Esto se traduce en una 
disminución de los costes de inversión de la instalación de tratamiento (CAPEX) así 
con un ahorro significativo de espacio que se precisa para implantar un sistema de 
depuración. 
Eficiencia energética 
La autosuficiencia energética es un aspecto que ha generado interés en el ámbito 
del tratamiento de las aguas residuales a fin de reducir sus costes totales de operación 
(OPEX), disminuyendo el consumo externo de energía, y su huella de carbono (Kor-
Bicakci and Eskicioglu, 2019). Por otra parte la creciente preocupación en la 
reducción de emisiones de CO2, derivadas del uso de combustibles fósiles, como el 
petróleo crudo y el gas natural, han aumentado el interés por fuentes de energía 
alternativas renovables, como el biogás generado en el tratamiento de residuos sólidos 
y líquidos (Sevillano et al., 2021). 
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El proceso de digestión anaerobia se considera una tecnología económica, 
gracias a su baja demanda energética, capaz de generar un recurso energético 
renovable gracias a la obtención de biogás en la transformación biológica de los 
sustratos, que habitualmente son de origen natural. El biogás enriquecido con metano 
puede quemarse para generar electricidad y/o energía térmica, o convertirse en gas 
renovable para inyectar a redes de gas natural, o uso como combustible de automóviles 
lo que ofrece importantes beneficios: I) proporciona una energía respetuosa con el 
medio ambiente; II) reduce la dependencia energética de los combustibles fósiles y 
las emisiones de gases de efecto invernadero (Kor-Bicakci and Eskicioglu, 2019); III) 
aborda la crisis actual de gestión de residuos sólidos y líquidos (Chernicharo et al., 
2015; Sevillano et al., 2021). 
Sin embargo, para lograr la autosuficiencia energética en las plantas de 
tratamiento de aguas residuales, la generación total de energía obtenida a través de los 
procesos de tratamiento debería ser capaz de satisfacer la demanda total de energía 
para el tratamiento de aguas residuales y los lodos generados (Kor-Bicakci and 
Eskicioglu, 2019). En la actualidad, este objetivo sigue siendo un desafío. Algunos 
sistemas UASB, como los implementados en India, utilizan el biogás generado como 
combustible para la generación de energía (Chernicharo et al., 2015), la cual puede 
cubrir un porcentaje de la demanda energética de la planta. Pero, desafortunadamente, 
la recuperación de biogás es todavía un elemento en desarrollo en muchas de las 
aplicaciones de los sistemas UASB, tanto en pequeña como a grande escala, donde el 
biogás  se quema o se libera directamente a la atmósfera (Chernicharo et al., 2015). 
Bajos costes y complejidad operativa 
En las últimas décadas las tecnologías anaerobias se han posicionado como uno 
de los sistemas más rentables para el tratamiento de aguas residuales (Azevedo et al., 
2021). En particular, los reactores UASB representan una opción apropiada y 
sostenible para aquellos países en desarrollo y de clima cálido, como en América 
Latina e India, para los cuales la simplicidad operativa y la rentabilidad son los 
principales factores que afectan a la selección de la tecnología de tratamiento de aguas 








1.1.4 Desventajas de los sistemas UASB frente a procesos aerobios 
A pesar de este éxito de los reactores UASB, estos presentan tiempos de puesta 
en marcha elevados, y requisitos estrictos de manipulación de biogás, lodos purgados 
o efluentes tratados para evitar la dispersión de malos olores. Por lo general, los 
efluentes generados no alcanzan los límites de vertido señalados en la normativa y no 
se pueden verter directamente a las masas de aguas receptoras. Esto es debido a que 
el efluente anaerobio contiene prácticamente la totalidad de nutrientes del agua bruta, 
principalmente en forma de amonio y fosfato, sulfuro disuelto, metano disuelto, 
materia orgánica residual disuelta y en suspensión y patógenos (Azevedo et al., 2021; 
Engida et al., 2020; Mai et al., 2018). Los efluentes de sistemas anaerobios se 
caracterizan por tener concentraciones de DQO hasta 200 mg L-1, DBO5 hasta 150 mg 
L-1, SST hasta 100 mg L-1, amonio entre 30 y 80 mg N L-1, y fósforo hasta 20 mg P L-
1 (Chernicharo, 2006; Foresti et al., 2006; Khan et al., 2011), por lo que se precisa un 
postratamiento para reducir la presencia de contaminantes del agua por debajo de los 
límites de vertido. 
A continuación, se analizan los principales factores que afectan al rendimiento 
de los sistemas anaerobios, analizando posteriormente alternativas de postratamiento 
de los efluentes. 
Limitaciones en la degradación de materia orgánica 
La temperatura se considera como uno de los principales factores que limitan la 
aplicación de procesos anaerobios en regiones con clima moderado, ya que valores de 
temperatura bajos afectan negativamente a los procesos metanogénicos y la hidrólisis 
de materiales orgánicos. En condiciones psicrófilas, a baja temperatura, las reacciones 
biológicas se llevan a cabo a una velocidad menor que en condiciones mesófilas. En 
estos casos, la mayoría de las reacciones de biodegradación de materia orgánica 
requieren más energía para completarse que a una temperatura óptima de 37 °C 
(Lettinga et al., 2001). Desde esta perspectiva, el tratamiento de aguas residuales a 
baja temperatura sigue siendo un desafío desde un punto de vista energético. 
Adicionalmente, la disminución de la temperatura cambia las propiedades físicas y 
químicas de las aguas residuales domésticas y, posteriormente, afecta el rendimiento 
del reactor, aumentando por otra parte las concentración de metano disuelto en el 
efluente del sistema (Wang, 2021). 
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Metano disuelto  
Las emisiones difusas de metano disuelto (CH4) en el efluente líquido de los 
reactores anaerobios, en especial los UASB, han despertado el interés de la comunidad 
científica en los últimos años. El metano se recupera en la fase gas a través del biogás, 
variando su composición entre 70 al 80% (Chernicharo et al., 2015), debido a su baja 
solubilidad en agua. No obstante, investigadores han observado concentraciones 
disueltas en el efluente que oscilan entre de 10 a 25 mg L-1 (Centeno-Mora et al., 2020; 
Silva-Teira et al., 2017). Estas concentraciones de metano en los efluentes tratados 
podrían aumentar en función de la temperatura, donde a menor temperatura es posible 
encontrar una mayor solubilidad del gas (Wang, 2021).  
El metano disuelto se desprende fácilmente de los efluentes, por simple 
movimiento del agua a través de las estructuras hidráulicas, en el paso del efluente a 
otra unidad de postratamiento o por la liberación directa al medio ambiente. La 
presencia de metano disuelto es un inconveniente importante en la aplicación de los 
sistemas anaerobios, debido a que este gas puede ser emitido fácilmente a la atmósfera 
aumentando las emisiones de gases de efecto invernadero, con una pérdida 
significativa de energía potencialmente recuperable (Centeno-Mora et al., 2020). Por 
tanto, el control y la recuperación del metano liberado a la atmosfera es un factor 
importante, en aras de potenciar la sostenibilidad y competitividad de las tecnologías 
anaerobias en el tratamiento de aguas residuales. 
Sulfuro de hidrógeno 
Al igual que en el caso del metano, es frecuente encontrar emisiones difusas de 
sulfuro de hidrógeno (H2S) debido a su presencia en el efluente líquido de los reactores 
anaerobios. El H2S es un compuesto que se genera en sistemas anaerobios debido a la 
presencia de compuestos de azufre en el agua residual. Este azufre es reducido a H2S 
mediante la acción de bacterias sulfato-reductoras (SRB), las cuales utilizan la materia 
orgánica como dador de electrones. Las concentraciones disueltas observadas para el 
H2S suelen oscilar de 6 a 15 mg L
-1 (Centeno-Mora et al., 2020). Las emisiones de 
H2S son otro inconveniente importante en la aplicación de los sistemas anaerobios 
debido a que, tras abandonar el sistema UASB en el efluente, estos son emitidos a la 
atmosfera provocando molestias por olores y corrosión (Centeno-Mora et al., 2020), 
e incluso dichas concentraciones H2S, pueden afectar o inhibir los procesos  






El H2S es un gas tóxico cuya incidencia sobre la salud dependerá del tiempo de 
exposición y de la concentración en que se encuentra. La exposición puede producir 
dolor de cabeza, fatiga, mareos, andar tambaleante y diarrea, entre otros (Sax and 
Lewis, 1989). Unas concentraciones elevadas de exposición pueden provocar incluso 
la muerte. 
1.2 ALTERNATIVAS PARA EL POSTRATAMIENTO DE EFLUENTES DE 
SISTEMAS UASB 
Los efluentes de sistemas UASB deben cumplir con la normativa de descarga o 
reutilización establecida por los organismos ambientales competentes, para prevenir 
la contaminación de las masas de agua receptoras. Los sistemas UASB no suelen 
alcanzar los valores establecidos, pero pueden emplearse como una primera etapa que 
elimina principalmente materia orgánica, seguidos de un postratamiento del efluente. 
El objetivo de este postratamiento de sistemas UASB es alcanzar completa de materia 
orgánica, nutrientes, compuestos inorgánicos reducidos como sulfuros, y organismos 
patógenos. 
En los últimos años se han realizado avances en los sistemas de postratamiento 
de efluentes de sistemas UASB, obteniendo buenos resultados en cuanto a los 
parámetros de vertido establecidos y además logrando recuperar recursos como 
nitrógeno, fósforo o metano disuelto (Khan et al., 2011; D. T. Mai et al., 2018). Los 
sistemas comúnmente empleados para eliminar materia orgánica, sólidos en 
suspensión, así como una fracción de amonio o nitrógeno, son lagunas de maduración, 
humedales artificiales, lagunas aerobias, sistemas de lodos activos, biorreactores 
discontinuos secuenciales (SBR), filtros percoladores, biofiltros sumergidos aerobios 
y sistemas de flotación por aire disuelto (DAF). 
UASB-Laguna de maduración 
La combinación de sistema UASB con un postratamiento mediante laguna de 
maduración se usa para mejorar la calidad de los efluentes anaerobios como los 
obtenidos en sistemas UASB y alcanzar los requisitos legales, disminuyendo la 
cantidad de materia orgánica y sólidos en suspensión presentes en el agua tratada 
anaeróbicamente, permitiendo reducir la presencia de coliformes fecales (Cavalcanti 
et al., 2001). Estos sistemas se emplean de manera extendida en países en desarrollo, 
como Brasil, china o India (Khan et al., 2011). Estos sistemas se operan con TRH 
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elevados, en torno a 15 días, para obtener las eficacias de eliminación de DQO, SST 
y DBO deseadas. Cuanto mayor sea la concentración de estos elementos en el efluente 
del sistema UASB, mayor será el TRH necesario. Sin embargo, se necesitan TRH más 
bajos que los anteriores para eliminar de coliformes fecales. En un estudio realizado 
con agua residual real en Brasil, Sperling et al. (2005) obtuvieron una eliminación casi 
completa de coliformes fecales, con valores de nitrógeno total menores a 10 mg N L-
1, amonio 7 mg N L-1, fósforo 3 mg P L-1, DQO 170 mg O2 L
-1, y DBO 44 mg O2 L
-1 
empleando 4 lagunas de maduración con un TRH de 1,4-2,5 días en cada una. 
UASB-Humedales artificiales 
El uso de humedales artificiales se presenta como una alternativa técnica y 
económicamente factible para poblaciones pequeñas (De Sousa et al., 2001), quien 
demostró su viabilidad para la eliminación de DQO, SST, nutrientes y coliforme 
fecales en una planta situada en Brasil con humedales artificiales de 10 m de largo y 
1 m de ancho, en los que emplearon plantas macrófitas (Juncus sp). Las eficiencias de 
eliminación mayores se obtuvieron con un TRH de 10 d, alcanzando más del 80% de 
eliminación para nitrógeno, fósforo, materia orgánica y SST. 
UASB-Filtros percoladores 
 Los filtros percoladores son biorreactores trifásicos, que consisten en un lecho 
fijo de rocas, grava, espumas de poliuretano, turba o soportes plásticos sobre los que 
se esparce (percola) el agua residual, manteniendo un flujo descendente en contacto 
con aire. En estos sistemas se mantiene un ambiente aerobio mediante difusión de 
oxígeno por aire forzado o por convección natural. En los medios de soporte 
mencionados se forma una biopelícula adherida en la que se producen diversas 
reacciones biológicas. Es un sistema simple, fácil de operar y robusto dentro de sus 
limitaciones, que pueden operarse con TRH más bajos que los sistemas de lodos 
activos. Los valores en el efluente final de DQO pueden estar por debajo de 100 mg 
O2 L
-1, mientras que la concentración de DBO no supera los 60 mg O2 L
-1 y la de SST 
los 30 mg L-1 (Chernicharo and Nascimento, 2001). 
UASB-Biofiltros sumergidos aerobios 
Los biofiltros sumergidos aerobios se componen de partículas de un medio 






del reactor, manteniendo habitualmente flujo ascendente, aunque existen biofiltros 
donde el agua residual puede entrar también en sentido ascendente. La biopelícula 
formada sobre el filtro es el principal mecanismo que elimina la materia orgánica 
soluble y los SST, dado que el material granular sirve tanto como soporte de 
crecimiento para microorganismos, como filtro para sólidos. Los TRH aplicados a 
estos filtros son bajos, incluso 0,5 h, y las eficacias de eliminación de DQO, DBO y 
SST elevadas, 88, 95 y 95%, respectivamente (Gonçalves et al., 1999). 
UASB-Sistemas de flotación por aire disuelto (DAF) 
Mediante postratamientos que consisten en flotación por aire disuelto (DAF) se 
elimina principalmente aceites, grasas, material coloidal y sólidos en suspensión 
presentes en el efluente. Este proceso emplea un coagulante, normalmente sales de 
hierro o aluminio (Prakash et al., 2007), y un floculante para mejorar la separación de 
los sólidos en suspensión y flóculos del agua residual. Mediante la introducción de 
una corriente de agua con aire sobresaturado se fomenta la formación de 
microburbujas en la cámara de reacción de los DAF, y se induce la flotación de grasas, 
aceites y sólidos en suspensión al adherirse las microburbujas generadas a las 
partículas de estos materiales, lo que provoca que esos residuos se acumulen en la 
superficie y se eliminan mediante rasquetas superficiales. Este sistema tienen un coste 
operacional elevado debido al uso de productos químicos, coagulante y floculante, 
pero permite eliminar, principalmente, grandes cantidades de materia orgánica y 
sólidos en suspensión y fósforo, con eficacias de eliminación por debajo del 90%, 
95% y 86%, respectivamente (Khan et al., 2011). 
UASB-Sistemas de lodos activos 
Este postratamiento consiste en la aireación continua del efluente del UASB en 
un reactor biológico de lodos activos. Von Sperling et al (2001) concluyo que, en vista 
a las eficiencias de eliminación de DQO y amonio, y a los TRH globales de 7,9 h, la 
configuración UASB-lodos activos es la mejor alternativa para aquellas regiones con 
clima cálido, debido a las ventajas que supone en términos de ahorro de energía y la 
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UASB-Biorreactores discontinuos secuenciales (SBR) 
Este tratamiento se basa en la utilización de sistemas SBR, una modificación del 
sistema de lodos activos, en la que las reacciones biológicas y la etapa de decantación 
se efectúan en el mismo recipiente a lo largo del tiempo, operándose por ciclos. Las 
fases de operación son: llenado (continuo o habitualmente intermitente) del SBR con 
agua residual bruta, etapa de aireación en la que se promuevan las conversiones 
biológicas aerobias, etapa de decantación en la que se separa el lodo del agua 
clarificada y vaciado del agua tratada. Las purgas de lodo suelen realizarse con el lodo 
decantado. Los sistemas SBR pueden alcanzar eliminaciones elevadas de DQO, DBO 
y SST, similares a las obtenidas por sistemas de lodos activos (Moawad et al., 2009) 
en sistemas compactos, carentes de clarificador secundario, por lo que se suelen usar 
para el tratamiento de aguas residuales de pequeños núcleos o industrias que generen 
un caudal pequeño de agua residual. 
UASB-Biorreactor de membrana aerobio 
El Biorreactor de membrana aerobio (MBR) es una modificación del sistema de 
lodos activos, en la que se reemplaza la unidad de clarificación secundaria por una 
unidad de filtración de membranas. Mediante el empleo de una membrana física, 
comúnmente empleadas ultrafiltración, el sistema es capaz de separar la fase líquida 
de los sólidos en suspensión. El uso de membranas permite obtener efluentes de alta 
calidad con un bajo contenido en materia orgánica y un efluente libre de sólidos y 
patógenos, lo que facilita la aplicación del agua depurada destinada a reúso, como 
riego agrícola u operaciones de limpieza. Además, esta tecnología está considerada 
como una de las Mejores Técnicas Disponibles (MTD) cuando se trata de reutilizar el 
agua tratada para darle un uso posterior diferente a la descarga a una masa de agua. 
La retención completa de sólidos permite arranques más rápidos y por tanto la 
obtención de eficacias de eliminación elevadas en un menor período de tiempo. En 
los últimos años se ha incrementado el número de plantas con MBR a escala real en 
Europa, USA y China. las plantas de tratamiento más grandes que disponen de esta 
tecnología  pueden tratar  entre 100.000 y 864.000  m3 d-1 (Xiao et al., 2019). El 
biorreactor de membrana ha sido propuesto como postratamiento de efluentes de 
sistemas UASB que operan a temperatura ambiente tratando aguas residuales de baja 
carga (Buntner et al., 2013), presentando una tolerancia elevada frente a variaciones 
de temperatura y carga orgánica y obteniendo una tasa de crecimiento celular global 







La “Universidade de Santiago de Compostela” ha desarrollado un proceso que 
ha patentado, denominado Sistema Integrado Anaerobio metanogénico biorreactor de 
Membranas (SIAM) en el que el efluente de un reactor UASB recibe un 
postratamiento mediante un biorreactor híbrido de membrana (MBR) preanóxico 
(patente española ES2401445B2 y en EE.UU. US9725345B2). Las primeras 
investigaciones con esta tecnología datan de los años 2012-2013, en los que un 
efluente de un sistema UASB con concentraciones de metano disuelto comprendidas 
entre 19 y 25 mg L-1 fueron tratadas en un MBR híbrido con una primera cámara 
preanóxica. De estas primeras investigaciones se observó que el porcentaje de 
recirculación (R) entre la cámara de membranas y la  cámara anóxica tenían un 
impacto en la eliminación tanto de metano disuelto como de nitrógeno total, 
observando una mejora de la eliminación a R bajos de 1,0, en los que se obtuvieron 
eliminaciones de metano disuelto de un 80%, mientras las eliminaciones observadas 
de NT alcanzaban unos 23 mg L-1 en dichas condiciones ((Sánchez et al., 2016). Los 
análisis FISH del lodo del MBR mostraron la presencia de una población de gran 
diversidad en la que predominaban microorganismos metanótrofos aerobios, pero 
donde también se detectaron bacteria del filo NC10 (al que pertenecen los 
metanótrofos anaerobios) y bacterias anammox. En un segundo estudio con el proceso 
SIAM, años 2013-2014, se logró avanzar más en el conocimiento del proceso, 
logrando también una eliminación del 80% de metano disuelto y eliminaciones de NT 
de unos 15-20 mg L-1, detectando mediante ensayos de actividad, que una fracción del 
NT se eliminaba en condiciones anaerobias, con el metano disuelto presente (Silva-
Teira et al., 2017). Una de las grandes diferencias con respecto al estudio previo fue 
la determinación de un nuevo porcentaje de recirculación R óptimo, de 3,0 diferente 
al hallado previamente por Sánchez et al. (2016). Analizando los datos de ambos 
experimentos presencia elevada de DQO total en el primer estudio realizado, lo cual 
pudo afectar al proceso de oxidación de metano, limitándolo a mayores valores de R. 
Añadir que en el estudio de Silva-Teira et al (2017) la DQO soluble del efluente del 
UASB fue de 35±19 mg L-1, menor a la citada por Sánchez et al. (2016) de 57±35 mg 
L-1, lo cual explicaría los mejores resultados de eliminación de NT del primer estudio  
El tercer estudio realizado desde el  final del año 2014 a mediados de 2016 se llevó a 
cabo añadiendo nitrito a la cámara anóxica del MBR (Alvarino et al., 2019), 
compuesto observado en muy pequeña concentración en los estudios previos por la 
oxidación completa del ion amonio a nitrato, logrando eliminaciones de NT de unos 
35 mg L-1 y no observando ningún impacto de la presencia de nitrito en la eliminación 
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de metano disuelto, que se mantuvo en el 80%. Los tres estudios se realizaron en un 
sistema MBR compuesto por un primer compartimento anóxico con presencia de 
biopelícula, y un compartimento aerobio de filtración.  
1.3 ELIMINACIÓN DE NITRÓGENO       
Debido a que los sistemas UASB que se emplean actualmente se suelen ubicar 
en lugares donde no está regulada la eliminación de nitrógeno, los postratamientos 
empleados tienden a ser fisicoquímicos o aerobios. Sin embargo, estos tratamientos 
no llevan a cabo eliminación de nitrógeno. De cara a implantar los sistemas UASB en 
regiones con límites estrictos de vertido de nitrógeno, se deberán emplear 
postratamientos que permitan llevar a cabo alguna de las vías de eliminación biológica 
de nitrógeno, entre ellas la desnitrificación heterótrofa convencional, desnitrificación 
empleando compuestos de azufre en aguas que contengan este compuesto, o el 
proceso anammox.  
Eliminación de nitrógeno por desnitrificación heterótrofa convencional 
El proceso más común para llevar a cabo la eliminación biológica de nitrógeno, 
empleado en sistemas basados en lodos activos convencionales. En primer lugar, las 
bacterias amonio oxidantes (AOB) y las nitrito oxidantes (NOB) llevan a cabo un 
proceso de nitrificación autótrofa en presencia de oxígeno como aceptor de electrones, 
oxidando amonio (NH4
+) hasta nitrito (NO2
-) y nitrato (NO3
-), respectivamente (Pelaz 
et al., 2017). El proceso se completa con la desnitrificación heterótrofa, en ambientes 
anóxicos, del nitrito o nitrato producidos, reduciéndose hasta nitrógeno gas (N2) según 
la secuencia NO3
- - NO2
- - NO - N2O - N2. Esta reducción se lleva a cabo por bacterias 
desnitrificantes heterótrofas, que usan materia orgánica biodegradable como dador de 
electrones. Si la secuencia se interrumpe antes de completarse, se pueden emitir NO 
y NO2, que contribuyen al fenómeno de esmog y a la emisión de GEI. 
Por tanto, para que este proceso se pueda realizar, la relación C/N no puede ser 
baja, de lo contrario sería necesario aportar una fuente externa de materia orgánica al 
proceso, normalmente etanol o metanol por ser de las más económicas. Relaciones de 
C/N bajas implican que el proceso de desnitrificación estaría limitado por la falta de 
materia orgánica biodegradable (Ruscalleda Beylier et al., 2011). Ello supone que 
para los efluentes de sistemas UASB que presenten una relación baja C/N no será 






supone el coste extra de la fuente externa de materia orgánica, lo que perjudica la 
viabilidad de estos sistemas atendiendo a aspectos económicos y de sostenibilidad. 
Ello hace necesario buscar otras alternativas biológicas de eliminación de nitrógeno. 
Eliminación de nitrógeno empleando compuestos de azufre 
La desnitrificación autótrofa con compuestos reducidos de azufre se presenta 
como una alternativa económica para contribuir a la eficacia de desnitrificación de un 
proceso de tratamiento de aguas residuales. Los microrganismos implicados pueden 
eliminar conjuntamente nitrato o nitrito y sulfuro; además, pueden emplear otros 
dadores de electrones como tiosulfato, o azufre elemental (Manconi et al., 2007). Este 
proceso es especialmente aplicable como postratamiento de efluentes de reactores 
anaerobios que traten aguas con presencia de compuestos de azufre. Como ventajas 
de este proceso están la baja necesidad de nutrientes y un crecimiento de la biomasa 
bajo. 
5HS- + 8NO3- + 3H+ → 5SO42- + 4N2 + 4H2O   ΔGƟm = -3848 kJ mol-1     Ecuación 1.1 
3HS- + 8NO2- + 5H+ → 3SO42- + 4N2 + 4H2O   ΔGƟm = -2944 kJ mol-1     Ecuación 1.2 
HS- + 0,4NO3- + 1,4H+ → S0 + 0,2N2 + 1,2H2O   ΔGƟm = -252,8 kJ mol-1     Ecuación 1.3 
HS- + 0,67NO2- + 1,67H+ → S0 + 0,33N2 + 1,33H2O   ΔGƟm = -305,7 kJ mol-1     Ecuación 1.4 
Las Ecuaciones 1.1 y 1.2 muestran la estequiometría para la oxidación completa 
de sulfuro de hidrógeno, empleando tanto nitrato como nitrito como aceptores de 
electrones (Mahmood et al., 2007), mientras las ecuaciones 1.3 y 1.4 muestran las la 
oxidación parcial de sulfuro a azufre elemental (Jing et al., 2010). Las reacciones de 
la oxidación completa de sulfuro son más favorables que la oxidación parcial, pero 
otros autores han señalado que puede tener lugar la formación de azufre elemental 
especialmente cuando el aceptor de electrones es el nitrato (Mahmood et al., 2008; 
Reyes-Avila et al., 2004), o cuando hay exceso de ambos aceptores de electrones 
(Moraes et al., 2012). Sin embargo, en el caso de limitación de sulfuro en el sistema, 
es habitual la reducción de nitrato a nitrito como consecuencia de la cinética más 
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Nitritación parcial y anammox 
En el proceso anammox se llevan a cabo por bacterias anammox, en condiciones 
anaerobias, la oxidación de amonio y la reducción de nitrito (Pedrouso et al., 2018; 
Strous et al., 1999).  Existen casos reales de aplicación de sistemas de nitritación 
parcial y Anammox se aplican para el tratamiento a escala real de efluentes de 
digestores anaerobios, cuyo contenido en amonio es elevado, con valores superiores 
a 700 mg N L-1, y que presentan contenidos de materia orgánica bajos (van der Star et 
al., 2007). Actualmente existen unas 200 instalaciones de tratamiento de aguas 
residuales domésticas en las que está presente el proceso anammox (Cao et al., 2017). 
NH4
+ + 1,32NO2
- + 0,13H+ + → 1,02N2 + 0,26NO3
- + 2,03H2O        (Ecuación 1.5) 
La combinación de estos procesos presenta una serie de ventajas frente al 
proceso de desnitrificación convencional respecto a procesos de nitrificación-
desnitrificación convencionales: reducción de un 60% del consumo de energía para 
aireación, dado que solo se necesita oxidar una fracción de amonio a nitrito; menores 
emisiones de CO2 por el menor consumo energético y por ser organismos autótrofos; 
y una menor producción de lodos (Fux and Siegrist, 2004). A través del proceso 
anammox es posible eliminar el 90% del nitrógeno inorgánico total como NH4
+ y NO2
- 
dejando una fracción de nitrógeno del 10% en el efluente en forma de NO3
-  (Wang et 
al., 2021) de acuerdo con la Ecuación 1.5. El proceso anammox presenta unas 
velocidades de eliminación de nitrógeno elevadas en corrientes secundarias a 
temperaturas de 35 ºC, como los efluentes de digestores anaerobios presentes en 
sistemas de tratamiento de agua residual real, que van desde 1 a 3 g N L-1 d-1 
(Ruscalleda Beylier et al., 2011). La aplicación de procesos anammox en la línea 
principal de agua está en fase de desarrollo y validación. Se han obtenido 
eliminaciones altas de nitrógeno de hasta 550 mg NT L-1 d-1, pero se obtiene un 
efluente con nitrógeno residual debido a la formación de nitrato durante el proceso 
anammox. Además, las menores temperaturas de operación en esta corriente, entre 10 
y 20 ºC, que dificultan la nitrificación parcial (Díaz et al., 2020; Kim et al., 2008; 
Pedrouso et al., 2018), y las bajas concentraciones de nitrógeno respecto a corrientes 
secundarias, hacen que el proceso anammox sea poco viable técnicamente como único 








1.4 ELIMINACIÓN DE FÓSFORO 
El fósforo es un compuesto presente en aguas residuales urbanas en 
concentraciones comprendidas entre 4 y 12 mg PO4
3--P L-1 (Metcalf&Eddy et al., 
2014) y del que no se espera una eliminación destacada mediante el uso de sistemas 
biológicos anaerobios metanogénicos. Las principales vías de eliminación de este 
compuesto son la eliminación biológica de fósforo, llevada a cabo por organismos 
acumuladores de fósforo (PAO), y la precipitación química. 
Los organismos PAO incorporan el fósforo a su célula, eliminándose del sistema 
de tratamiento en las purgas de lodo. Esto supone un ahorro significativo frente a las 
precipitaciones químicas de fósforo en términos de costes de operación, una 
producción de lodo, y un menor impacto en cuanto a la salinidad aportada por los 
productos químicos empleados (Blackall et al., 2002). Para ello, se debe diseñar el 
sistema de tratamiento con una etapa anaerobia previa al sistema de tratamiento 
anóxico/aerobio, que tenga un TRH bajo, de 0,5-1 horas, por lo que el volumen de 
esta etapa suele ser del 5% del volumen total. Sin embargo, para que la eliminación 
biológica de fósforo sea efectiva, la relación DQO/P debe ser mayor de 35 g DQO g-
1 P (Centre European d’Etudes des Polyphosphates, 2001), de lo contrario se debe 
recurrir a procesos de precipitación química para alcanzar los límites de vertido 
establecidos. 
Los tratamientos de precipitación química se pueden realizar en el tratamiento 
primario (pre-precipitación), en el tratamiento secundario (precipitación simultánea), 
o añadir una etapa de afino del efluente final (post-precipitación). Los agentes 
químicos para la precipitación más comunes son las sales de aluminio o hierro 
(Chernicharo et al., 2015). En menor medida se emplean calcio, normalmente en 
forma de hidróxido de calcio, para precipitar fosfato de calcio, o sales de magnesio, 
para obtener estruvita (Crutchik and Garrido, 2011; Liu et al., 2013). 
1.5 ELIMINACIÓN CONJUNTA DE METANO Y NITRÓGENO 
Con la eliminación de nutrientes de efluentes de sistemas UASB se reduce uno 
de sus impactos negativos. Sin embargo, el problema derivado de la presencia de 
metano disuelto en estos efluentes sigue presente. El metano se produce en aquellas 
plantas que tienen sistemas anaerobios en la línea principal y puede ser una alternativa 
interesante en aquellos efluentes de sistemas UASB que presenten una baja relación 
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C/N, puesto que se podría emplear como una fuente de carbono de bajo coste para el 
proceso de desnitrificación, evitando el aporte de una fuente externa de DQO. El uso 
del metano disuelto presente en efluentes de sistemas UASB en postratamientos 
presenta 3 ventajas inmediatas: disminución de las emisiones de GEI, evitando la 
emisión a la atmósfera de metano; abaratamiento del coste de eliminación de 
nitrógeno, evitando o disminuyendo el uso de fuentes externas de carbono; y se 
reducen la presencia de nitrógeno en el efluente final. Entre los procesos biológicos 
de eliminación conjunta de metano y nitrógeno destacan la oxidación aerobia de 
metano acoplada a desnitrificación y la oxidación anaerobia de metano dependiente 
de nitrito/nitrato.  
Oxidación aerobia de metano unida a desnitrificación (AMO-D) 
El proceso de oxidación aerobia de metano unido a desnitrificación se lleva a 
cabo por la colaboración entre metanótrofos aerobios y la presencia de desnitrificantes 
heterótrofos en el medio (Thalasso et al., 1997). Es un proceso de enriquecimiento 
rápido y factible operacionalmente, más sencillo que los procesos anaerobios. Los 
metanótrofos aerobios son los responsables de la oxidación de metano a productos 
intermedios de oxidación como metanol (Mechsner and Hamer, 1985), formaldehido 
(Liu et al., 2014) o acetato (Costa et al., 2000); los desnitrificantes heterótrofos 
emplean estos compuestos orgánicos como dadores de electrones para la 
desnitrificación, empleando como aceptores de electrones nitrato (Ecuación 1.6) o 
nitrito (Ecuación 1.7). Los organismos desnitrificantes son sensibles al oxígeno, por 
lo que la eficiencia de este proceso puede incrementarse aplicando relaciones O2/CH4 
bajas (Xu et al., 2020). 
5CH4 + 5O2 + 4NO3
- + 4H+ → 2N2 + 12H2O + 5CO2               (Ecuación 1.6)  
 3CH4 + 3O2 + 4NO2
- + 4H+ → 2N2 + 8H2O + 3CO2                 (Ecuación 1.7) 
Oxidación anaerobia de metano: microorganismos n-damo. 
Existe una vía de eliminación biológica de metano más eficiente que la anterior, 
en términos de eliminación de nitrógeno, puesto que estequiométricamente se puede 
eliminar más nitrógeno con la misma cantidad de metano. Esta vía es la oxidación 
anaerobia de metano dependiente de nitrato/nitrito, proceso n-damo. La posibilidad 
de llevar a cabo esta ruta de eliminación conjunta de metano y nitrógeno se confirmó 






al. (2006), poniendo de manifiesto que este proceso puede contribuir 
significativamente en el ciclo biológico de metano y nitrógeno. El consorcio 
involucrado en el proceso n-damo está formado por 2 microorganismos: n-damo 
bacteria y n-damo arquea. 
Las arqueas involucradas en el proceso n-damo se denominan Candidatus 
Methanoperedens nitroreducens (Haroon et al., 2013). Estos microorganismos son 
capaces de oxidar metano a CO2 mientras reducen nitrato a nitrito en ambientes 
anaerobios mediante metanogénesis reversa (Ecuación 1.8). Estos organismos 
pertenecen a las arqueas ANME-2d, que emplean metano como fuente de carbono 
principal, y carbono inorgánico disuelto en proporciones bajas con respecto al metano 
(Kurth et al., 2019). 
2CH4 + 8NO3
- → 2CO2 + 8NO2 + 4H2O                      (Ecuación 1.8) 
Entre las bacterias que se encargan de oxidar de forma anaerobia el metano, 
pertenecientes al filo candidato NC10, están Candidatus Methylomirabilis Oxyfera, 
Candidatus Methylomirabilis sínica, y Candidatus Methylomirabilis lanthanidiphila 
(Ettwig et al., 2010; He et al., 2016; Versantvoort et al., 2018). Estos microorganismos 
oxidan el metano a CO2 mientras reducen al mismo tiempo nitrito a nitrógeno gas 
(Ecuación 1.9). Si se tuviese en cuenta el ciclo completo de eliminación de nitrógeno 
de ambos microorganismos empleando nitrato como aceptor de electrones primario, 
la reacción resultante se muestra en la Ecuación 1.10. 
3CH4 + 8NO2
- + 8H+ → 3CO2 + 4N2 + 10H2O                 (Ecuación 1.9) 
  5CH4 + 8NO3
- + 8H+ → 5CO2 + 4N2 + 14H2O                 (Ecuación 1.10) 
Existe una ruta de desnitrificación descubierta recientemente que, 
estequiométricamente, es similar a oxidación anaerobia de metano unida a 
desnitrificación n-damo. Esta ruita puede eliminar metano y nitrógeno en condiciones 
de limitación de oxígeno, que es el proceso de oxidación hipóxica de metano unida a 
desnitrificación, proceso HYME-D (Cao et al., 2019). Los microorganismos 
envueltos, metanótrofos Methylobacter y Methylomonas, emplean directamente 
nitrato como aceptor de electrones en vez de oxígeno, para oxidar el metano (Ecuación 
1.11). 
  CH4 + 1,78NO3
‐ → 1,09 Nx + 1,48 Cx               (Ecuación 1.11) 
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Los procesos de eliminación de nitrógeno mediante la acción simbiótica de 
microorganismos heterótrofos convencionales y de oxidación aerobia de metano 
pueden ser efectivos, pero resultaría difícil eliminar más allá de 14-20 mg L-1 de 
nitrógeno de efluentes de sistemas UASB, debido a la estequiometría de la reacción 
esperada (Ecuación 1.6) y concentración de metano disuelto. Los procesos n-damo 
descubiertos recientemente se plantean como una alternativa con un alto potencial 
para alcanzar la eliminación elevada de nitrógeno presente en las aguas residuales, 
pudiendo llegar a 28-40 mg L-1 de nitrógeno de efluentes de UASB (Ecuación 1.10) 
disminuyendo los costes operativos en términos de aireación y adición de una fuente 
de carbono externa. Si a estos factores se suma el uso de metano, un fuerte GEI, como 
dador de electrones para la desnitrificación, y que estos microorganismos no producen 
N2O (Ettwig et al., 2010), se disminuye considerablemente el impacto ambiental 
asociado al calentamiento global generado por los tratamientos de las aguas residuales 
que deben eliminar nitrógeno. 
En los últimos años se han desarrollado estudios sobre microorganismos n-
damo. Kampman et al. (2012) operó un SBR a 30 ºC donde obtuvo una velocidad de 
eliminación de nitrógeno de 37,8 mg NO2
--N L-1 d-1, detectando el lavado de la 
biomasa durante toda la experimentación y sugiriendo un descenso significativo en el 
crecimiento del enriquecimiento. Otros estudios con configuraciones SBR obtuvieron 
velocidades de eliminación de nitrógeno de 40,3 mg NO2
--N L-1 d-1 (Bhattacharjee et 
al., 2016) y 33 mg NO2
--N L-1 d-1 para n-damo bacteria (Luesken et al., 2011). El 
lavado de la biomasa, junto con el tiempo de duplicación lento de n-damo bacteria de 
1-2 semanas (Ettwig et al., 2010) y las bajas actividades observadas, indicaron la 
necesidad de avances en el conocimiento de esta tecnología. Tras evaluar diferentes 
configuraciones de reactores, reactor continuo de tanque agitado (RCTA), reactor 
discontinuo secuencial (SBR) y reactor air-lift con agitación magnética (MSGLR), Hu 
et al. (2014) obtuvo los mejores en el MSGLR con una velocidad de eliminación de 
nitrito de 76,9 mg NO2
--N L-1 d-1, atribuyendo ese resultado a la mejora de la 
transferencia gas-líquido de metano; sin embargo, también observó la pérdida de 
biomasa. Para conseguir la retención completa de la biomasa, se llevaron a cabo 
estudios en biorreactores de membrana (MBR) con recirculación de gas, observando 
actividades de 37 mg NO2
--N L-1 d-1 (Kampman et al., 2014) y 106 mg NO2
--N L-1 d-
1 (Allegue et al., 2018).  
De cara a alcanzar mayores velocidades de eliminación de nitrógeno, otros 






bacteria y arquea con microorganismos anammox. De esta forma, además de 
conseguir eliminaciones de nitrógeno mayores, se podría conseguir alcanzar la 
nitrificación completa que no logra el proceso anammox, pues en torno al 10% del 
nitrógeno queda en el medio como nitrato, pudiendo ser empleado por n-damo arquea. 
En este sentido, se alcanzaron velocidades de eliminación de NT de 882 mg NT L-1 d-
1 en un reactor de biopelícula de membrana (MBfR) (Cai et al., 2015) o 2497 mg NT 
L-1 d-1 que empleando un MBR con dos módulos de membrana, el segundo de para 
fomentar la transferencia gas-líquido de una mezcla de 95% de metano y 5% de 
dióxido de carbono (MAMBR), atribuyendo la mayor parte de la eliminación de 
nitrógeno al consorcio n-damo arquea y anammox (Nie et al., 2019). 
A pesar de los avances logrados en estudios de laboratorio, resulta complicado 
alcanzar actividades elevadas y mantenidas en el tiempo, por lo que esta tecnología 
apenas se está empezando a demostrar para el tratamiento con aguas residuales reales. 
La primera demostración se realizó tanto en línea principal de agua con agua residual 
doméstica y en como en línea secundaria para el efluente de la digestión anaerobia 
(Lim et al., 2021). La tecnología empleada consistió en dos reactores de biopelícula 
de membrana (MBfR) que combinaron el proceso anammox con el proceso n-damo 
siguiendo tres rutas técnicas diferentes: 1) nitritación y MBfR basado en metano; 2) 
nitritación parcial y MBfR basado en metano; 3) nitritación parcial, anammox y MBfR 
basado en metano. Todas ellas obtuvieron un efluente con NT igual o menor a 5 mg 
NT L-1 en línea principal de agua, mientras que tratando el efluente de digestión 
anaerobia eliminó el 96% del nitrógeno del efluente anaerobio parcialmente 
nitrificado. N-damo arquea dominó el cultivo en ambos reactores, junto con la 
presencia de anammox y n-damo bacteria. Esto pone de manifiesto que el proceso n-
damo sí tiene aplicabilidad para el tratamiento de aguas residuales reales, una vez 
desarrolladas las tecnologías y parámetros de operación que hagan posible la 
estabilidad de este proceso en el tiempo. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 
 
Resumen 
Este capítulo incorpora una recopilación de la metodología analítica que se ha 
utilizado en los cuatro capítulos experimentales que componen esta tesis, dejando de 
lado aquellos métodos utilizados de forma específica en alguno de los capítulos, que 
se detallan en los mismos. Para conocer la evolución de los sistemas estudiados, se 
realizaron analíticas de muestras de agua, lodo y gases, analizando en la fase líquida 
parámetros como DQO, metano disuelto, ácidos grasos volátiles (AGV) compuestos 
de nitrógeno (amonio, nitrito y nitrato) e ion ortofosfato así como medidas de pH, 
oxígeno disuelto, potencial redox, temperatura, conductividad e iones en general, 
tanto aniones (Cl-, PO4
3-, SO4
2-) como cationes (Na+, K+, Mg2+ Ca2+), así como de 
diversos microcontaminantes orgánicos (OMP). La concentración de sólidos en 
suspensión de las muestras líquidas y lodos se ha realizado midiendo SSTLM y 
SSVLM. Se ha analizado el contenido de CO2 y CH4 de muestras de gases.  Para 
muchos de los parámetros analizados, se siguieron los procedimientos establecidos en 
el Standard Methods (APHA, 2005). La caracterización microbiológica de lodo, 
correspondientes a muestras tanto de biomasa en suspensión como biopelícula, se ha 
realizado mediante FISH y el análisis metagenómico mediante Illumina. 
Este capítulo no constituye una parte original de esta tesis y se ha incluido para 
facilitar información de los métodos analíticos utilizados a otros investigadores, 
brindándoles la oportunidad de poder contrastar e interpretar, de forma más precisa, 
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2.1 FASE LÍQUIDA 
En este apartado se especifica la metodología empleada para la determinación 
de los parámetros en muestras de agua residual. Para aquellos parámetros que 
implicaron el análisis de un parámetro disuelto en fase líquida, se pretrataron las 
muestras previamente usando filtros de membrana de nitrocelulosa, con un tamaño de 
poro de 0,45 µm (HA Millipore), eliminando los compuestos en suspensión. 
2.1.1 Demanda Química de Oxígeno (DQO) 
La Demanda Química de Oxígeno es una medida indicativa de la cantidad de 
oxígeno que se precisa para oxidar compuestos contaminantes, presentes en fase 
líquida y se suele dar en concentraciones de miligramo por litro. Éste es el principal 
parámetro para determinar la concentración de materia orgánica presente en el agua 
residual. Se empleó el método de Soto et al. (1989) para la determinación de la DQOT 
y DQOS. El oxidante empleado es el ion dicromato, empleando dicromato potásico 
(K2Cr2O7). El método consiste en el uso de un catalizador, sulfato de plata, para 
fomentar la oxidación de los compuestos orgánicos en condiciones ácidas, 
reduciéndose el K2Cr2O7. La fracción no reducida de dicromato se valora con sulfato 
de amonio ferroso (FAS) para calcular la cantidad de oxidante consumida, 
determinando el dato de materia orgánica oxidable en términos de oxígeno 
equivalente. Se debe señalar que con este método no se oxida el amonio presente en 
la muestra, por lo que con las concentraciones presentes en las muestras no se 
producirían anomalías en la medida, pero si se producen por la presencia de sulfuro o 
nitrito que pudiesen estar en presentes en las muestras. La presencia de ion cloruro 
podría interferir también en la medida, por ello y para evitar dicha interferencia se usa 
en la determinación analítica sulfato de mercurio, que actúa como agente 
enmascarante.  
Reactivos empleados 
- Disolución concentrada de digestión estándar de dicromato potásico: se 
disuelven 10,216 g de K2Cr2O7 y 33 g de HgSO4 en 500 mL de agua 
destilada. Después se añaden 167 mL de H2SO4 concentrado, la disolución 






- Disolución diluida de digestión estándar de dicromato potásico: se disuelven 
2,44 g de K2Cr2O7 y 17 g de HgSO4 en 500 mL de agua destilada. Después 
se añaden 167 mL de H2SO4 concentrado, la disolución se enfría a 
temperatura ambiente y se diluye en 1000 mL. 
- Reactivo de ácido sulfúrico: se añaden 10,7 g de Ag2SO4 en 1000 mL de 
H2SO4 concentrado. Deben pasar 2 días desde su preparación para poder 
usarse. 
- Disolución del indicador de ferroína: se disuelven 1,485 g de C18H8N2·H2O 
(monohidrato de fenantrolina) y 0,695 g de SO4Fe·7H2O en 100 mL de agua 
destilada. 
- Disolución estándar de dicromato de potasio (0,05 N): se disuelven 1,226 g 
de K2Cr2O7, secados previamente a 105 ºC durante 2 horas, en 500 mL de 
agua destilada. 
- Disolución concentrada de Sulfato Amónico Ferroso (FAS) (0,035 N): se 
disuelven 13,72 g de (NH4)2Fe(SO4)2·6H2O en agua destilada. 
Posteriormente se añaden 20 mL de H2SO4 concentrado, se enfría la 
disolución y se lleva a un volumen de 1000 mL. Esta disolución se emplea 
para muestras con una concentración de DQO entre 90 y 900 mg L-1. 
- Disolución diluida de FAS (0,016 N): se disuelven 6,28 g de 
(NH4)2Fe(SO4)2·6H2O en agua destilada. Posteriormente se añaden 20 mL 
de H2SO4 concentrado, se enfría la disolución y se lleva a un volumen de 
1000 mL. Esta disolución se emplea para muestras con una concentración 
de DQO de hasta 90 mg L-1. 
Procedimiento de determinación 
Se toman 2,5 mL de muestra del agua residual en un tubo Pyrex de 10 mL. Luego 
se añaden 1,5 mL de la disolución de digestión concentrada o diluida, según el 
contenido de DQO de la muestra. Posteriormente se añaden lentamente y con el tubo 
inclinado 3,5 mL del reactivo de ácido sulfúrico para que se deposite en el fondo sin 
mezclarse. Los tubos se sellan con teflón y se colocan las tapas, se agitan de manera 
que se mezclen bien los reactivos, y finalmente se introducen en una placa digestora 
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(HACH 16500-100) a 150 ºC durante 2 horas. Tras finalizar la digestión, los tubos se 
enfrían a temperatura ambiente. Después de enfriarse, el contenido de los tubos se 
transfiere a un vaso de 50 mL, se añaden 2 gotas de ferroína, un indicador redox, y se 
valora con FAS concentrado o diluido en función de la DQO presente. Se usan 2,5 
mL de agua destilada para preparar una muestra de referencia, un blanco, que actúa 
como referencia representando la DQO de agua destilada. El valor de la DQO se 
determina usando la Ecuación 2.1. 
                                  𝐷𝑄𝑂 =  
(𝐴−𝐵)·8000·𝑁𝐹𝐴𝑆
𝑉
                           Ecuación 2.1 
Donde DQO es la demanda química de oxígeno (mg O2 L
-1); A es el volumen 
(mL) de FAS consumido por el blanco; B es el volumen (mL) de FAS consumido por 
la muestra objeto de análisis, 8000 es un factor que tiene en cuenta la masa de un 
miliequivalente de oxígeno (8 mg meq-1 O2) y el cambio de unidades de volumen de 
mL a L (1000 mL L-1) NFAS es la normalidad del FAS empleado; y V es el volumen 
(mL) de la muestra (teniendo en cuenta si se ha realizado alguna dilución). 
La normalidad del FAS se comprueba diariamente añadiendo 5 mL de agua 
destilada en el vaso de 50 mL y 3,5 mL del reactivo de ácido sulfúrico. Con la muestra 
fría se añaden 5 mL de la disolución estándar de dicromato de potasio (0,05 N) y se 
valora con FAS, usando ferroína como indicador. La normalidad se calcula mediante 
la Ecuación 2.2. 
                              𝑁𝐹𝐴𝑆 =  
5·0,05
𝑉𝐹𝐴𝑆
                               Ecuación 2.2 
Donde NFAS es la normalidad del FAS, y VFAS es el volumen de FAS consumido. 
2.1.2 Carbono Orgánico Disuelto Total (DOC) 
La medida de la concentración de carbono orgánico total (TOC) no depende del 
estado de oxidación de la materia orgánica ni mide compuestos como nitrógeno u 
otros elementos inorgánicos que pueden contribuir a la demanda de oxígeno medida 
por DQO (APHA, 2005). El parámetro analizado es el CTD (Carbono Total Disuelto) 
debido a que el equipo empleado solo puede analizar muestras filtradas. Se empleó un 
analizador Shimadzu (TOC-5000) calculando el COD como la diferencia entre el 
CTD y el CID (Carbono Inorgánico Disuelto), conectado a un muestreador automático 






CO2 producida durante la combustión de la muestra a 680 ºC usando como catalizador 
platino inmovilizado sobre esferas de alúmina. Los valores de CID se obtienen por el 
CO2 producido por la descomposición de la muestra a temperatura ambiente con un 
reactivo ácido, H3PO4 al 25%, que se mide con un analizador de infrarrojos no 
dispersivos (NDIR) después de ser enfriado y secado. El límite de detección del 
equipo es de 2 mg L-1. 
 
2.1.3 Ácidos Grasos Volátiles (AGVs) 
Los AGVs se analizaron por un equipo de cromatografía de gases (HP, 5890A) 
equipado con un detector de llama ionizante y un inyector automático (HP, 7673A). 
Se llevó a cabo en una columna de vidrio (3 m de longitud y 2 mm de diámetro 
interno). La columna, inyector y detector trabajan a temperaturas de 105, 260 y 280 
ºC, respectivamente. Se usa nitrógeno gas saturado con ácido fórmico como gas 
portador con un caudal de 24 mL min-1. Se usa aire e H2 como gases auxiliares con 
caudales respectivamente de 400 y 30 mL min-1. Los AGVs se queman y miden en el 
detector de ionización de llama, con un rango de medida de 0-1 g L-1. 
2.1.4 Metano disuelto 
La medida de metano disuelto en fase líquida se determinó adaptando el 
protocolo de Souza et al. (2011). Se toman 300 mL de la fase líquida y se depositan 
lenta y cuidadosamente en una botella de vidrio Pyrex de 500 mL, cerrada con un 
tapón con septum. A continuación, la botella se agita enérgicamente durante un 
mínimo de 3 minutos para alcanzar el equilibrio entre la fase gas y el líquido. Después 
se toma 1 mL de gas del espacio de cabeza, que se analiza por cromatografía de gases, 
método detallado en la sección 2.3.1. La concentración de metano se estima con la 
Ley de Henry (Ecuación 2.3). 
                                    𝑘𝐻 =
𝐶𝑎
𝑝𝑔
                          Ecuación 2.3 
Donde kH es la constante de la Ley de Henry, (mol L
-1 atm-1); Ca es la 
concentración de metano en la fase líquida (mol L-1); pg es la presión parcial del gas 
(atm). 
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La constante de la Ley de Henry depende de la temperatura. La ecuación 2.4 
muestra esa dependencia. 
               𝑘𝐻 = 𝑘𝐻






 −  
1
𝑇𝜃
))                      Ecuación 2.4 
Donde kH
Ɵ es la constante de la Ley de Henry en condiciones estándar 
(298.15ºK); ∆Hsol es la entalpía de la muestra; R es la constante del gas (8.314 J mol
−1 
K−1); T es la temperatura de la muestra; TƟ es la temperatura en condiciones estándar. 
Los valores kH
Ɵ and ∆solH/R se tomaron de Sander (2015). 
Con la composición de metano en fase gas y fase líquida, se calcula la 
concentración total de la muestra. 
Las muestras ambientales tomadas en el prototipo SIAM ubicado en una 
industria láctea, localizada en la provincia de Lugo (capítulo 5 de esta tesis), no fueron 
analizadas en el momento de la toma de muestra. Por tanto, se procedió a añadir sal 
en la botella de la muestra, adaptando el procedimiento de Daelman et al. (2012). 
El procedimiento es similar al anterior. Previamente a la toma de muestras, se 
añadieron 60 g de NaCl a la botella que actuaría como inhibidor de la 
biotransformación de metano, una vez tomada la muestra. Posteriormente, se toman 
300 mL de la fase líquida y se depositan lenta y cuidadosamente en una botella de 
vidrio Pyrex de 500 mL. Se agita vigorosamente hasta que el NaCl se disuelva por 
completo, inhibiendo la actividad biológica para que no se consuma el metano 
disuelto. En el momento de determinar la concentración de metano disuelto, se agita 
vigorosamente la botella con el fin de alcanzar el equilibrio entre la fase gas y el 
líquido. El exceso de volumen de gas generado a causa del NaCl se cuantifica para los 
cálculos posteriores, insertando una jeringa en el septum que recoge el gas en exceso 
para obtener una presión en la fase gas de 1 atm. Tras este paso, se analiza el metano 
en la fase gas por cromatografía de gases. En los cálculos realizados, se debe obtener 
la masa de la muestra tomada sin incluir la masa del NaCl añadido. El volumen de gas 
extraído en la jeringa debe ser añadido al volumen de fase gas de la botella para 
contabilizar el volumen total de fase gas a presión atmosférica. 
2.1.5 Aniones y cationes 




-) y cationes (Na+, K+, Mg2+, Ca2+ y 
NH4
+) presentes en la fase líquida se analizan empleando un cromatógrafo de iones 
861 Advanced Compact IC y un procesador de muestras 838 Advanced Sample 
Processor. Para detectar aniones se empleó una columna Metrosep A Supp 5-250, y 















100 50 150 5 50 150 50 50 50 10 
Mínimo 
(mg L-1) 
1 0.5 1.5 0.05 0.5 1.5 0.5 0.5 0.5 0.1 
 
2.1.6 Compuestos de nitrógeno 
Los iones de nitrógeno amonio, nitrito y nitrato, se analizaron mediante métodos 
espectrofotométricos y ocasionalmente por el método de cromatografía de iones 
señalado en la sección 2.1.5. 
2.1.6.1 Amonio 
El nitrógeno total presente como amonio (NH4
+-N) se determinó por 
espectrofotometría empleando el método de Bower y Holm-Hansen (1980) por el que 
se hace reaccionar amonio con salicilato e hipoclorito, en presencia de nitroprusiato 
de sodio, para formar indofenol, que genera un color azul, cuya intensidad es función 
de la concentración de amonio. El método sirve para medir concentraciones 
comprendidas entre 0 y 1 mg N L-1 como amonio. 
Reactivos 
- Reactivo A: disolución de 0,28 g L-1 de nitroprusiato de sodio y 440 g L-1 
de salicilato de sodio. 
- Reactivo B:  disolución de 18,5 g L-1 de NaOH y 120 g L-1 de citrato de 
sodio. 
- Reactivo C: disolución comercial estándar de hipoclorito sódico (5%). 
- Reactivo D: disolución preparada mezclando 7 partes de reactivo B y 1 parte 
de reactivo C. El reactivo D es estable durante 1 hora tras su preparación. 
 





Se toman 5 mL de la muestra a analizar filtrada (incluida dilución si fuese necesaria). 
Se añaden 600 µL del reactivo A y se mezclan. Luego se añade 1 mL del reactivo D 
y se vuelve a mezclar. Tras estos pasos, se deja la muestra en reposo y en oscuridad 
entre 2 y 3 horas. Al finalizar este tiempo, se mide la absorbancia con un 
espectrofotómetro (UV-1800, Shimadzu) a una longitud de onda de 640 nm. La 
concentración de amonio se obtiene mediante una recta de calibrado de la que se 
obtiene una ecuación lineal. Dicha recta de calibrado se construye empleando una 
disolución estándar certificada de NH4Cl. 
2.1.6.2 Nitrito 
El nitrógeno presente como nitrito (NO2
--N) se determinó por el método 
colorimétrico 4500- NO2
—B, descrito en Standard Methods for the Examination of 
Water and Wastewater (APHA, 2005). La concentración de nitrito se obtiene por la 
aparición de un color rojizo-morado producido a pH 2-2,5. El rango de medida de este 
método está entre 0 y 0,3 mg NO2
--N L-1 en muestras filtradas. 
Reactivos 
- Reactivo A: Sulfananilamida (C6H8N2O2S): se disuelven 10 g de 
sulfananilamida en 100 mL de HCl concentrado y 600 mL de agua destilada. 
Se deja enfriar y se lleva a un volumen de 1000 mL con agua destilada. 
- Reactivo B: NED (C12H16Cl2N2): se disuelven 0,5 g de NED en 500 mL de 
agua destilada. 
Procedimiento 
Con una muestra de 5 ml filtrada (incluida dilución de haberla), primero se 
añaden 100 µL del reactivo A y se agita. Segundo, se añaden otros 100 µL del reactivo 
B y se agita fuertemente. Se guarda en oscuridad durante 20 minutos y se mide por 
espectrofotometría (UV-1800 Shimadzu) a una longitud de onda de 543 nm. La 
concentración de nitrito se calcula mediante una curva de calibrado que se obtiene 








El nitrógeno presente como nitrato (NO3
--N) se determinó por el colorimétrico 
4500-NO3
--B, descrito en Standard Methods for the examination of Water and 
Wastewater (APHA, 2005). La concentración de no presenta coloración alguna y se 
debe medir por este método en muestras con bajo contenido en materia orgánica. El 
rango de medida de este método está entre 0 y 3 mg NO3
--N L-1 en muestras filtradas. 
Reactivos 
- Reactivo A: HCl 1N. Se emplea para acidificar y evitar posibles 
interferencias por hidróxidos o carbonatos. 
- Reactivo B: se usa una pequeña cantidad de ácido sulfónico (H3NSO3) para 
evitar interferencias con nitrito. 
Procedimiento 
Con una muestra de 5 ml filtrada (incluida dilución de haberla), primero se 
añaden 100 µL del reactivo A y se agita. Segundo, la punta de una espátula (sobre 1 
mg) del reactivo B y se agita fuertemente. Sin necesidad de esperar, se mide la 
absorbancia a 2 longitudes de onda diferentes, 220 y 275 nm, en un espectrofotómetro 
UV-1800, Shimadzu, en cubetas de cuarzo. Debido a que la materia orgánica absorbe 
radiación también a 220 nm, y el nitrato no lo hace a 275 nm, se realiza una segunda 
medida a 275 nm para corregir el valor de concentración de nitrato. Tanto para la 
muestra como para el calibrado se debe restar 2 veces la absorbancia leída a 275 nm 
(materia orgánica) de a leída a 220 nm tal como muestra la Ecuación 2.5. Si el valor 
corregido supera en un 10% el valor leído a 220 nm, este método debe ser sustituido 
por otro. La concentración de nitrito se calcula mediante una curva de calibrado que 
se obtiene usando una disolución estándar certificada de KNO3 (20 mg N L
-1). 
   𝑁𝑖𝑡𝑟𝑎𝑡𝑜 = 𝑎 · (𝐴220𝑛𝑚 − 2 · 𝐴275𝑛𝑚) + 𝑏                  Ecuación 2.5 
Donde a y b son respectivamente la pendiente y la ordenada en el origen 
obtenidas en la recta de calibración; A220nm y A275nm son las absorbancias medidas a 
esas longitudes de onda. 
 





Las medidas de pH se realizaron con un medidor pH/mV CRISON GLP 22, al 
que se conectó un electrodo de pH CRISON Instruments 52-03, con una sensibilidad 
de ±1 mV, que se corresponde con 0,01 unidades de pH. El electrodo se calibra 
diariamente con disoluciones estándar de pH (7 y 4) a temperatura ambiente. 
2.1.8 Potencial de oxidación-reducción (ORP) 
Para medir el ORP se empleó un meidor portátil PC70 (XS Instruments) al que 
se conectó un electrodo polyplast ORP BNC, Hamilton. El rango de medida se situó 
entre -2000 y +2000 mV. 
 
2.1.9 Oxígeno disuelto (OD) y temperatura 
Estos dos parámetros se monitorizaron empleando un equipo multiparamétrico 
portátil Hach HQ40d, con una sonda óptica luminiscente IntelliCAL LDO101, que 
mide simultáneamente OD y temperatura. 
2.1.10 Compuestos de fósforo 
2.1.10.1 Fósforo total 
Para analizar el fósforo soluble total, se digiere la muestra con el fin de hidrolizar 
los polifosfatos a ortofosfato, que se analizará por el método descrito en la siguiente 
sección (2.1.10.2). Para realizar la digestión de la muestra, se sigue el siguiente 
procedimiento (con reactivos del método indicado): 
- Se toma una muestra de 50 mL y se añade 1 gota de fenolftaleína. Si se pone 
de color rojo, se añade gota a gota el reactivo A (H2SO4 5 N) hasta que el 
color rojo desaparece. 
- Se añaden 1 mL de disolución H2SO4 (300 mL de ácido concentrado en 1 L 






- Se hierve durante 30-40 minutos hasta que queda un volumen de 10 mL y 
se digiere durante 1,5-2 horas. 
- La mezcla se enfría y se lleva a un volumen de 30 mL con agua destilada. 
- Se añade una gota de fenolftaleína y se neutraliza con NaOH 1N hasta que 
aparece un color rosado. 
- A partir de aquí se aplica el método descrito en la siguiente sección para 
determinar ortofosfatos. 
2.1.10.2 Ortofosfatos 
La concentración de ortofosfatos se determina con el método 4500-P-E descrito 
en Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 2005). 
Reactivos 
- Reactivo A: ácido sulfúrico 5 N. 
- Reactivo B: disolución de tartrato de antimonio y potasio. Se añaden 1,3715 
g de K(SbO)C4H4O6∙0,5H2O en 500 mL de agua destilada. Esta disolución 
se debe guardar en una botella con tapón de vidrio para preservarse. 
- Reactivo C: disolución de molibdato de amonio. Se disuelven 20 g de   
(NH4) 6Mo7H4O24∙4H2O en 500 mL de agua destilada. Esta disolución se 
debe guardar en una botella con tapón de vidrio para preservarse. 
- Reactivo D: ácido ascórbico 0,01 M. Es estable durante 1 semana. 
- Reactivo combinado: para preparar 100 mL de este reactivo, se mezclan 50 
mL de reactivo A, 5 mL de reactivo B, 15 mL de reactivo C y 30 mL de 
reactivo D. Se debe agitar antes de añadir cada reactivo y se debe mantener 








- Se toma una muestra de 5 mL y se añade 1 gota de fenolftaleína. Si se pone 
color rojo, se añade el reactivo A gota a gota hasta que el color rojo 
desaparece. 
- Luego se añaden 0,8 mL del reactivo combinado y se agita con un agitador 
vortex. 
- Tras 10 minutos (máximo 30) se mide la absorbancia a 880 nm en un 
espectrofotómetro Cecil CE 7200. 
- Para la calibración se realiza una recta de calibración en el rango 0-1 mg 
PO4
3--P L-1, usando un estándar de KH2PO4. 
Interferencias 
Las concentraciones de arsenatos de 0,1 mg L-1 pueden reaccionar con el reactivo 
de molibdato para producir un color azulado similar al formado por el fosfato. El 
cromo hexavalente y el nitrito pueden suponer errores en la medida del 3% por abajo 
a concentraciones bajas de 1 mg L-1 y entre 10-15% por abajo a concentraciones de 
10 mg L-1. 
2.1.11 Microcontaminantes 
2.1.11.1 Preparación de las muestras 
Se tomaron las muestras líquidas en botellas de cristal para pasar por las etapas 
de filtración, extracción, preparación de la muestra y detección. Para evitar 
interferencias causadas por sólidos en suspensión, las muestras brutas se filtran con 
prefiltros de fibra de vidrio (AP004705, Merck Millipore Ltd.) y filtros de membrana 
(0,45 µm, HAWP04700, Merck Millipore Ltd.). 
La extracción de fase sólida se empleó para preconcentrar las muestras, 
separando los analitos por sorción en una fase sólida y desorbiéndolos por elución con 
un solvente orgánico: etil acetato en el caso de muestras analizadas por cromatografía 






cromatografía de líquidos. Para maximizar la cantidad de muestras procesadas al 
mismo tiempo, se empleó un colector de vacío de 24 plazas (Phenomenew UAS). 
2.1.11.2 Cromatografía de gases - espectrometría de masas (GC-MS) 
Los analitos se determinaron por GC-MS mediante un cromatógrafo de gases 
Varían CP 3900 conectado a un espectrómetro de masas de trampa de iones (Varían 
Satum 2100T). La separación se llevó a cabo en una columna capilar ZB-semivolátiles 
Phenomenex (30 m x 0,25 mm d.i., d.f. 0,25 µm). Se empleó como gas portador Helio 
(99,999%) con un caudal constante de 1 mL min-1. Se programó el horno del GC a 70 
ºC, temperatura que se mantuvo durante 2 minutos, a continuación se subió la 
temperatura con un programa en rampa, hasta que se alcanzaron 150 ºC con una 
velocidad de calentamiento de 25 ºC min-1, a partir de ahí se subió hasta   180 ºC a 
una velocidad de 3 ºC min-1, y finalmente se subió hasta 280 ºC a 8 ºC min-1, 
mantenido dicha temperatura durante 15 minutos. La interfaz del GC-MS y la trampa 
de iones se mantuvieron a 280 y 220 ºC, respectivamente. El MS se operó en el modo 
de ionización de impacto de electrones (70eV). El espectro de masas se realizó en el 
rango de 44-550 unidades de m/z. Las concentraciones de analitos en la muestra se 
determinaron usando métodos de calibración estándar internos usando 
Dihidrocarbamacepina. 
Tabla 2.2. Cuantificación masa-carga (mz) de los compuestos analizados por GC-MS. 





2.1.11.3 Cromatografía de líquidos - tándem espectrometría de masas (LC-
MS/MS) 
La cromatografía de líquidos se realizó con un sistema HPLC Agilent 
Technologies 1100 Series equipado con una bomba binaria, un desgasificador de 
vacío y un automuestreador HTC-Pal (CTC Analytics). El cromatógrafo de líquidos 
estaba acoplado a un espectrómetro de masas triple cuadrupolo API-4000 equipado 
con una interfaz de pulverización de iones (Applied Biosystems), y se empleó 
nitrógeno como gas de colisión. La cuantificación de los analitos se realizó 
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monitorizando las transiciones más intensas en reacciones múltiples. La separación 
en el LC se llevó a cabo en columnas Synergie Max-RP de 250 mm x 4,6 mm (4 µm) 
con cartuchos C12 de Phenomenes a temperatura ambiente. El volumen de inyección 
se estableció en 5 y 10 μL para electropulverización (ESI) y presión química 
atmosférica (APCI), respectivamente. Se usó un gradiente binario que consta de ácido 
fórmico al 0,1% (v/v) en agua (A) y metanol al 100% (B) a un caudal de 0,7 mL min-
1. El gradiente fue, en el caso del ESI, 15% B mantenido durante 3,5 min, aumentado 
linealmente al 80% en 10 min y mantenido durante 3 min, y se escalonó al 90% y se 
mantuvo durante 12 min. Se utilizó un paso de equilibrio de 17 min al 15% de B al 
comienzo de cada análisis para llevar el tiempo total de análisis por muestra a 42 min; 
en el caso de la fuente de ionización APCI, el gradiente fue 70% de B mantenido 
durante 0 min, aumentado linealmente a 88% de B por 2 min y luego al 94% de B 
durante 13 min. Se usó un paso de equilibrio de 7 min al 70% B en al comienzo de 
cada análisis para llevar el tiempo total de análisis por muestra a 22 min. 
Tabla 2.3. Cuantificación masa-carga (mz) y energía de colisión de los compuestos analizados por LC-
MSMS. 
Compuesto Cuantificación mz 
Energía de colisión 
(mV) 
SMX 254+156 23 
TMP 291,1+260,9 35 
ROX 837,7+679,3 31 
ERY 734,4+158,3 41 
FLX 310,1+44,1 37 
CBZ 237,1+194 25 
DZP 285+154,1 37 
E1 271,1+133,2 27 
E2 255+159,1 23 
EE2 279,2+133,1 23 
2.2 FASE SÓLIDA 
2.2.1 Sólidos en suspensión totales y volátiles del licor de mezcla (SSTLM y 
SSVLM) 
La concentración de SSTLM indica la cantidad de sólidos en suspensión 
orgánicos y minerales presentes y se calculó como la suma de sólidos en suspensión 






materia orgánica presente en el agua residual y la biomasa activa. Ambos parámetros 
se determinaron siguiendo los métodos 2540 D, para SSTLM y 2540E, para SSVLM, 
detallados en Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 
(APHA, 2005). 
Procedimiento 
Se tomó una muestra homogénea y se filtró a través de un filtro de fibra de vidrio 
(Whatman, GF/C; diámetro de 4,7 cm y tamaño de poro 1,2 µm). La fracción retenida 
por el filtro se secó hasta tener un peso constante a 103-105 ºC en un horno (Conterm 
80L 2000210, J.P. Selecta) durante un mínimo de 2 horas usando cápsulas de 
aluminio. Antes de filtrar la muestra, el filtro se seca a 550 ºC durante 30 minutos en 
una mufla (Select-Horn 2000367, J.P. Selecta). El aumento de peso del filtro 
corresponde con la concentración de SSTLM de la muestra. Para determinar la 
fracción de SSVLM en la muestra, el residuo del filtro se llevó a una mufla durante 
30 minutos a 550 ºC. La pérdida de peso en este período representa el contenido 
volátil, quedando en el filtro la fracción inorgánica. La Ecuación 2.6 muestra el 
cálculo de la concentración de SSTLM, mientras la Ecuación 2.7 muestra lo mismo 
para SSVLM. 
                              𝑆𝑆𝑇𝐿𝑀 =
(𝐴−𝐵)
𝑉
                     Ecuación 2.6 
Donde A es la suma del peso del filtro y la muestra secada a 103-105 ºC (g); B 
es el peso del filtro secado a 550 ºC (g); V es el volumen de muestra filtrada (L). 
                              𝑆𝑆𝑉𝐿𝑀 =
(𝐴−𝐵)
𝑉
                     Ecuación 2.7 
Donde A es el peso del filtro y residuo antes de secarlos a 550 ºC (g); B es el 
peso del filtro y residuo después de secarlos a 550ºC (g); V es el volumen de muestra 
filtrada (L). 
2.3 FASE GAS 
2.3.1 Caudal del gas generado 
El caudal de gas generado en las etapas anaerobias de los reactores UASB y 
MBR operados en los laboratorios de la USC se determinaron por medio de un 
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medidor volumétrico de caudal de gas (MGC-10, Ritter) con un rango de medida de 
0,5 a 6 L h-1. El caudal de gas generado por la unidad UASB ubicada en una industria 
láctea, por ser de mayores dimensiones y generar más caudal, se monitorizó con un 
medidor volumétrico Ritter análogo al de laboratorio, preparado para medir un mayor 
caudal de gas. 
2.3.2 Composición del gas 
La composición del gas se determinó usando un cromatógrafo de gases HP 5890 
Series II con una columna Porapack Q 80/100 2m x 1/8” (SUPELCO). Para ello se 
tomó 1 mL de muestra de la fase gas y se inyectó a través de un septum en las 
siguientes circunstancias: temperatura del horno (columna) de 35 ºC; temperatura del 
inyector 110 ºC y temperatura del detector 110 ºC. Los picos de la curva obtenida 
representan los porcentajes que la muestra contiene de nitrógeno, metano, dióxido de 
carbono, óxido nitroso y, en su caso, sulfuro de hidrógeno. 
2.4 ANÁLISIS MICROBIOLÓGICOS 
2.4.1 Identificación de poblaciones por FISH 
Con esta técnica se buscaron regiones específicas de 16S rRNA mediante sondas 
etiquetadas que brillan en presencia de luz fluorescente. Si la población objetivo está 
presente, la sonda se hibrida con la secuencia buscada y se puede detectar a través de 
un microscopio. La metodología seguida está descrita por Amann et al. (1995). Las 
etapas seguidas en el protocolo FISH son: 1) fijación y permeabilización; 2) 
hibridación con las sondas; 3) lavados para eliminar el excedente de las sondas 
empleadas; 4) evaluación de las células etiquetadas mediante microscopio. La 
biomasa granular debe ser sonicada para romper los gránulos, pero sin romper las 
células. Por ello se fija un tiempo de 1 minuto con un 65% de amplitud mediante un 
sonicador (UP200s, Dr. Hierscher). 
Durante la hibridación las células se exponen a temperaturas elevadas, 
detergentes y gradientes osmóticos. Por ello, la fijación de las células es esencial para 
mantener su integridad morfológica. La fijación con glutaraldehído puede ocasionar 
autofluorescencia, por lo que se recomienda usar la disolución de fijación al 4% de 
paraformaldehído en una disolución tampón de fosfato (PBS) con una antigüedad 






portamuestras de microscopio para la hibridación con las sondas. Para evitar enlaces 
no específicos de las sondas, la hibridación se lleva a cabo a 48 ºC en un ambiente con 
un 0-65% de formamida y se realizan lavados con un tampón de lavado a 46 ºC. Para 
visualizar el resultado final, se empleó un microscopio Axionskop 2 plus (Zeiss) 
dotado de una cámara digital Coolsnap (Roper Scientific Photometrics). 
Reactivos 
- PBS (3x): se disuelven 0,49 g de KH2PO4 en 80 mL de agua milliQ, se 
añaden 2,3 g de NaCl y se ajusta el pH a 7,2. Finalmente, el volumen se 
ajusta a 100 mL. 
- PBS (1x): se prepara una dilución 1:3 de PBS (3x) en agua milliQ. 
- Fijador: Se calientan 6,5 mL de agua milliQ a 60 ºC y se añaden 0,4 g de 
paraformaldehído. Se añade 1 gota de NaOH 1 M y se agita fuertemente 
hasta que se clarifica (sobre 2 minutos). Luego se añaden 3,3 mL de PBS 
(3x) y se ajusta el pH a 7,2 con HCl (1 gota de HCl 1 M). Se filtra la 
disolución con un mililitro de membrana de 0,2 µm. 
- Tampón de hibridación: se prepara en un eppendorf de 2 mL añadiendo 360 
µL de NaCl 5 M, 40 µL de Tris/HCl 1M (pH 8), formamida cuya cantidad 
se selecciona de acuerdo a la sonda empleada (Tabla 2.2), y 4 µL de 
dodecilsulfato de sodio 10% (m/v). 
- Tampón de lavado: Se prepara en un tubo Falcon de 50 mL. Se añaden 1 
mL de Tris/HCl (pH 8) y NaCl 5 M y EDTA 0,5 M según la Tabla 2.3. Se 
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Tabla 2.4. Formamida añadida al tampón de hibridación. 
% (v/v) Formamida Formamida (μL) Agua milliQ (μL) 
0 0 1600 
5 100 1500 
10 200 1400 
15 300 1300 
20 400 1200 
25 500 1100 
30 600 1000 
35 700 900 
40 800 800 
45 900 700 
50 1000 600 
55 1100 500 
60 1200 400 
65 1300 300 





5 M NaCl 
(μL) 
0.5 M EDTA 
(μL) 
0 0.9 9000 - 
5 0.636 6300 - 
10 0.450 4500 - 
15 0.318 3180 - 
20 0.225 2250 500 
25 0.159 1590 500 
30 0.112 1120 500 
35 0.08 800 500 
40 0.056 560 500 
45 0.04 400 500 
50 0.028 280 500 
55 0.02 200 500 
60 0.008 80 500 
70 0.0 0 350 
Procedimiento fijación 






- Se añaden 3 volúmenes de fijador por 1 volumen de muestra. Se mantiene 
de 1 a 3 horas en refrigeración a 4 ºC. 
- Se lava y resuspende 3 veces con PBS (1x). 
- Se añade 1,25 volúmenes de etanol 98% a -20 ºC a la muestra resultante. 
- Guardar la muestra a -20 ºC. 
Procedimiento inmovilización 
- Se añaden 2-15 µL de muestra (según necesidad) en cada celda del 
portamuestras del microscopio. 
- Se seca a 46 ºC durante 10 minutos. 
- Se deshidratan las células con lavados sucesivos con etanol 50, 80 y 96% 
dejando cada uno actual durante 3 minutos. 
- Se seca el portamuestras a temperatura ambiente y etiquetándolo y se guarda 
a -20 ºC. 
Procedimiento hibridación 
- Se prepara tampón de hibridación. 
- Se descongelan las sondas de hibridación. 
- Se prepara un tubo Falcon de 50 mL con una base de papel en su interior 
para el portamuestras, para poner el excedente del tampón de hibridación 
sobre el soporte de papel. 
- Se añaden 10 µL del tampón de hibridación en cada celda del portamuestras. 
- Se añade 1 µL de la sonda o sondas en cada celda sin tocar el portamuestras. 
- Se pone el portamuestras dentro del tubo Falcon e incubar durante 1,5 horas 
a 46 ºC. 
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- Se prepara el tampón de lavado y precalentarlo a 48 ºC. 
- El portamuestras se pasa por tampón de lavado, y se incuba durante 10-20 
minutos a 48 ºC. 
- Se elimina el exceso de tampón de lavado con agua milliQ y se seca el 
portamuestras. 
- Las celdas se tiñen con Vectashield y se pone el cubre portamuestras. 
- Finalmente se visualiza en el microscopio. 
Sondas empleadas 
Tabla 2.6. Sondas de FISH empleadas en esta tesis. 
Sonda 
Secuencia de la sonda 
5’ → 3’ 
% 
FA 
















































40 Arqueas DAMO [6] 
Referencias a : [1] (Amann et al., 1990); [2] (Daims et al., 1999); [3] (Manz et al., 1992); [4] (Eller 








2.4.2 Determinación de diversidad microbiana mediante secuenciación de genes 
Se realizaron análisis metagenómicos del gen 16S rARN mediante Illumina. Se 
tomaron muestras homogéneas en tubos Eppendorf esterilizados de 1,5 mL. Las 
muestras se guardaron congeladas a -20 ºC. En el caso de la biopelícula, los soportes 
fueron lavados con agua destilada para eliminar restos de biomasa en suspensión para 
ser sonicados (UP 200 S, Dr. Hielscher) sumergidos en agua destilada y extraer la 
biopelícula adherida durante 1 minuto. El ADN genómico se extrajo de la biomasa 
usando el kit de extracción Stool DNA Isolation Kit (Norgen, Thorold, Canada), 
siguiendo las instrucciones del fabricante. Las concentraiones de ADN total se 
cuantificaron en un fluorómetro Qubit (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, 
USA) y comprobada su integridad por electroforesis estándar. Los fragmentos del 16S 
rARN se amplificaron para el dominio de Bacterias, con marcadores que incluyen 
adaptadores de Illumina y códigos de barras. La región V3V4 del gen bacteriano 16s 
rARN se amplificó con el marcador formado por la pareja S-D-Bact-0341-b-S-17 y 
S-D-Bact-0785-a-A siguiendo la metodología descrita previamente (Klindworth et al., 
2013). Se comprobaron las bibliotecas Amplicon de ADN para la calidad del tamaño, 
concentración e integridad usando un bioanalizador (Bioanalizer, Agilent 
Technologies, Santa Clara, CA, USA). Los fragmentos amplificados se secuenciaron 
en una plataforma Illumina MiSeq (Parque Científico de Madrid, España). 
La secuenciación del gen 16S rARN y los análisis de las secuencias se realizaron 
siguiendo el protocolo descrito previametne por Braz et al. (Braz et al., 2018). Las 
secuencias se clasificaron en Unidades Taxonómicas operacionales (OTUs) con una 
similitud del 97% y se clasificaron taxonómicamente según la base de datos 
Greengenes (DeSantis et al., 2006). 
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ELIMINACIÓN DE MACRO Y 
MICROCONTAMINANTES DE AGUAS RESIDUALES, 
MEDIANTE EL SISTEMA INTEGRADO SIAL, FORMADO 
POR REACTOR UASB Y POSTRATAMIENTO IFAS 
Resumen 
En este capítulo se presenta un proceso innovador, que se denominará proceso SIAL, 
basado en la combinación de un primer reactor UASB y un sistema de postratamiento 
con reactor híbrido de lodos activos y biopelículas (IFAS) con el fin de combinar 
diferentes condiciones redox y conformaciones de biomasa para promover una alta 
diversidad microbiana. El objetivo de esta configuración es lograr la eliminación del 
nitrógeno mediante el uso del metano disuelto como un dador de electrones de bajo 
coste y mejorar la eliminación biológica de microcontaminantes orgánicos (OMP). 
Los resultados mostraron altas eliminaciones de DQO (93%); el metano disuelto 
presente en el efluente UASB (hasta un 85%) se eliminó, fundamentalmente, por un 
consorcio de microorganismos metanótrofos aeróbicos y desnitrificantes heterótrofos, 
detectándose una baja presencia de metanótrofos anaerobios, bacterias n-damo. La 
eliminación de nitrógeno total disminuyó levemente a lo largo de la operación, del 
44% al 33%, dependiendo del anión de nitrógeno disponible, concentración de 
biomasa y presencia de flóculos y/o biopelícula. Se logró una alta eliminación (> 80%) 
de 6 de los OMP estudiados; el sulfametoxazol, trimetoprim, naproxeno y estradiol se 
biotransformaron con facilidad en el UASB anaerobio, mientras que OMP como 
ibuprofeno o el bisfenol A se eliminaron fundamentalmente en los compartimentos 
anóxico-aeróbico del postratamiento IFAS. Se han encontrado pruebas de la 
biotransformación cometabólica de los OMP, como la influencia de la actividad de 
nitrificación en la eliminación de bisfenol A y de la actividad de desnitrificación en la 
eliminación de etinilestradiol. Todo ello pone de manifiesto la utilidad de 
proporcionar diferentes condiciones redox para lograr una elevada eliminación de 
diversos OMP que no tengan un carácter recalcitrante.  
Parte de este capítulo ha sido publicado en: A. Arias, T. Alvarino, T. Allegue, S. Suárez, J.M. Garrido, F. 
Omil, 2018. An innovative wastewater treatment technology based on UASB and IFAS for cost-efficient 
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Uno de los objetivos clave en el tratamiento de aguas residuales, consiste en la 
optimización y la reducción de costes de operación, asociados principalmente al 
consumo de energía asociada a los sistemas de aireación de los sistemas de tratamiento 
de lodos activos, usados habitualmente para el tratamiento de aguas residuales de baja 
carga contaminante. Para reducir este coste, se están desarrollando conceptos 
innovadores basados en bajas aireaciones en los procesos aerobios (Wang D. et al., 
2021; Wang L. et al., 2021), en el uso de sistemas combinados con etapas biológicas 
anaerobias y aerobias (Feng et al., 2021; Sánchez et al., 2016; Silva-Teira et al., 2020), 
o sistemas de lodos activos de alta carga (Ge et al., 2017; Jimenez et al., 2015). En 
todos los casos se persigue una disminución de los requerimientos de energía, 
asociados a los requerimientos de oxígeno de la aireación, limitando la oxidación 
aerobia de la materia orgánica, promoviendo además la metanización de una parte de 
esta, ya sea en línea de agua (sistemas combinados anaerobios-aerobios), o en línea 
de lodos (reactores de alta carga). Además, la valorización del biogás permitiría 
generar energía eléctrica y/o térmica que se podría aprovechar en la instalación, 
reduciendo aún más el consumo de energía.  
El empleo de reactores anaerobios en línea de agua, operados a temperatura 
ambiente, mejorarían considerablemente el balance neto de energía debido al no tener 
consumo de energía asociados a la aireación y a la recuperación de energía mediante 
la producción de biogás, además de una menor generación de lodos, en comparación 
con sistemas de lodos activos convencionales. El uso de sistemas anaerobios, como 
sistema único de tratamiento biológico de aguas residuales urbanas, es habitual en 
países de zonas cálidas y templadas del planeta (Chernicharo et al., 2015), usando 
habitualmente el reactor de manto de lodos de flujo ascendente (Upflow Anaerobic 
Sludge Blanket, UASB).  Aunque a primera vista esto parece dar respuesta a la 
implantación de sistemas de tratamiento con bajos requerimientos de energía, un 
análisis más detallado de su comportamiento daría como señal de alarma la baja 
calidad de los efluentes tratados y como paradoja, una alta emisión de Gases de Efecto 
Invernadero (GEIs).  
Para una serie de efluentes de reactores anaerobios UASB se calculó que las 
pérdidas de metano  disuelto, en el efluente oscilaban entre el 36 y 41% del metano 
generado (Souza et al., 2011), pudiendo llegar a suponer más del 60% del metano 






temperaturas (Noyola et al., 2006). Los efluentes de los sistemas UASB presentan un 
contenido elevado de contaminantes orgánicos y la práctica totalidad del nitrógeno 
del agua residual, por lo que es práctica habitual incluir una etapa de postratamiento, 
para reducir el contenido de materia orgánica, sólidos en suspensión y parte de la carga 
nitrogenada, pudiendo usarse como sistemas de postratamiento filtros anaerobios 
(Chernicharo and Machado, 1998), lagunas (Cavalcanti et al., 2001), filtros 
percoladores, sistemas de lodos activos (Von Sperling et al., 2001) o reactores de 
lecho fijo aireado (Sumino et al., 2007), entre otros. Los tratamientos aerobios son la 
alternativa más común como postratamiento, sin embargo, una fracción del metano 
disuelto es emitido a la atmósfera por desorción, incrementando las emisiones de GEIs 
de los tratamientos de aguas residuales (Cakir and Stenstrom, 2005). Por otro lado, si 
se desea eliminar nitrógeno, el uso de procesos convencionales de nitrificación-
desnitrificación podrían verse limitados por el bajo contenido de materia orgánica 
después de tratamientos anaerobios, limitando la eficiencia de desnitrificación.  
 Existe un consorcio de microorganismos bacteria/arquea metanótrofos, aerobios 
y anaerobios, que pueden emplear el metano como fuente de carbono para 
desnitrificación (Ettwig et al., 2010). Los microorganismos metanótrofos aerobios 
pueden transformar el metano en especies de oxidación parcial, que a su vez pueden 
ser empleadas como fuente de carbono por bacterias heterótrofas desnitrificantes (Zhu 
et al., 2016). En ausencia de oxígeno, la desnitrificación acoplada a oxidación 
anaerobia de metano puede ser llevada a cabo tanto por bacterias N-damo (Candidatus 
Methylobirabilis oxyfera) como por arqueas N-damo (Candidatus Methanoperedens 
nitroreducens), usando respectivamente nitrito o nitrato como aceptor de electrones, 
(Chen et al., 2016). En este sentido, desde la Universidade de Santiago de Compostela 
se ha concebido un sistema novedoso, el proceso SIAM (patente UE EP2952483A3), 
que implica el tratamiento de aguas residuales mediante la combinación de un primer 
proceso biológico metanogénico UASB y un postratamiento, mediante un 
biorreactor de membrana (MBR) (Sánchez et al., 2016). Este proceso estimula el uso 
de metano disuelto como fuente de carbono para la desnitrificación biológica, 
reduciendo tanto las emisiones de GEIs a la atmósfera como el contenido de nitrógeno 
(NT) en las aguas residuales tratadas., Mediante el proceso SIAM la emisión de GEI 
y TN asociado al tratamiento de aguas residuales de baja carga disminuye, lo que lo 
convierte en una alternativa de tratamiento respetuosa con el medio ambiente 
(Alvarino et al., 2019; Sánchez et al., 2016; Silva-Teira et al., 2017). Aunque la 
tecnología de MBR integrada en el sistema SIAM es quizás una de las Mejores 
Tecnologías Disponibles (MTD) a la hora de obtener un agua de alta calidad, que 
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facilite la reutilización de la misma, uno de los inconvenientes que presentaría el 
sistema SIAM, se derivaría del uso de membranas de filtración para la separación del 
agua tratada y el lodo biológico, que implica un aumento de la complejidad del sistema 
de depuración y los costes de operación asociadas al uso de membranas de filtración. 
Como alternativa al sistema SIAM, se propone en el presente capítulo un 
esquema de tratamiento similar, la tecnología SIAL (Sistema Integrado Anaerobio 
metanogénico sistema de Lodos activos híbrido) en la que se reemplazan las 
membrana de filtración del sistema SIAM, por una unidad de clarificación secundaria 
y donde se persigue igualmente el emplear metano disuelto presente en efluentes 
anaerobios como dador de electrones para desnitrificar (Allegue et al., 2020).  
Otro de los retos que se plantean en depuración de aguas residuales está asociado 
a la presencia de microcontaminantes orgánicos en las masas de agua (Dubey et al., 
2021; Tran et al., 2018). Los efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales 
convencionales se consideran como el principal foco de entrada de estos compuestos 
a las masas de agua, debido a que los procesos de tratamiento convencionales no son 
capaces de eliminar efectivamente muchos de estos compuestos (Fernández et al., 
2014; Liu et al., 2017). Por tanto, el tratamiento de las aguas residuales debe abordar, 
no solo los contaminantes convencionales como pueden ser materia orgánica y 
nutrientes, sino también la potencial eliminación, absorción o volatilización de 
microcontaminantes orgánicos en las EDAR. 
En los últimos años se han desarrollado procesos de tratamiento avanzados para 
vencer las limitaciones de procesos convencionales, muchos de los cuales consisten 
en la combinación de procesos biológicos con etapas de postratamiento físico-
químicas (Altmann et al., 2014; Alvarino et al., 2016a; Beijer et al., 2017). Se pueden 
obtener elevadas tasas de eliminación de microcontaminantes orgánicos aplicando 
sistemas de tratamiento biológicos acoplados con etapas de tratamiento terciario 
usando agentes oxidantes, como ozono, o materiales adsorbentes, como el uso y la 
aplicación de carbón activo granular (GAC) en columnas de lecho fijo o carbón activo 
en polvo (PAC). Sin embargo, la aplicación de estas mejoras en los sistemas de 
tratamiento de agua residual incrementa sus costes operacionales (De Gisi et al., 2016; 
Nielsen et al., 2013). Una alternativa para disminuir estos costes sería el desarrollo 
nuevas configuraciones de procesos biológicos que mejoren la eliminación de micro 
y macrocontaminantes, aproximándolos a las observadas en dichos sistemas de 






mostrado interés por nuevas configuraciones biológicas que combinan diferentes 
ambientes redox (anaerobio, anóxico y aerobio) (Alvarino et al., 2016b), diferentes 
conformaciones físicas de biomasa (floculenta, en biopelículas y granular) y una 
amplia diversidad microbiana (Escolà Casas et al., 2015), de forma que mejoren la 
eliminación observada de microcontaminantes orgánicos en sistemas biológicos 
convencionales.  
La biotransformación de los microcontaminantes orgánicos se establece de 
acuerdo a su estructura química y está influenciada por las condiciones redox 
(Alvarino et al., 2018). Como reseña, el sulfametoxazol presenta una elevada 
biotransformación, por medio de condiciones anaerobias y debido a la presencia de 
grupos aceptores de electrones en su estructura, como radicales sulfonilo, fácilmente 
degradables en condiciones reductoras (Alvarino et al., 2014). Por otro lado, el 
ibuprofeno es un microcontaminante fácilmente biotransformable bajo condiciones 
aerobias (Jia et al., 2021), proceso favorecido en especial cuando el proceso de 
nitrificación se lleva a cabo mediante su hidroxilación por acción de la encima amonio 
mono oxigenasa (AMO) para producir 2-hidroxi-ibuprofeno (Fernandez-Fontaina et 
al., 2016). Por el contrario, las sustituciones ramificadas que existen en la posición 
para- del anillo aromático dificultan su biotransformación bajo condiciones 
anaerobias (Alvarino et al., 2014), donde apenas se degrada. Habitualmente, la 
combinación de etapas aerobias y anaerobias permite mejorar la eliminación de 
diversos microcontaminantes orgánicos, como es el caso de venlafaxina o tramadol 
(Falås et al., 2016). 
El uso de soportes de biopelícula promueve la retención de microorganismos de 
crecimiento lento en las biopelículas, como los nitrificantes, permitiendo incrementar 
la diversidad microbiana (Di Trapani et al., 2014; Jiang et al., 2018). La presencia de 
bacterias nitrificantes mejora la eliminación de varios microcontaminantes orgánicos, 
como la hormona estradiol, relacionada con la actividad nitrificante (Alvarino et al., 
2014). Falas et al. (2012) estudió la eliminación de microcontaminantes orgánicos en 
biomasa en suspensión y biopelícula, obteniendo velocidades de eliminación por 
unidad de biomasa mayores en biopelícula en comparación con biomasa en 
suspensión para la mayoría de los compuestos estudiados, como fue el caso del 
ketoprofeno y gemfibrozil. Las diferentes configuraciones de la biomasa tienen 
influencia sobre la eliminación de microcontaminantes orgánicos; en el caso de 
compuestos lipofílicos, como por ejemplo fragancias de almizcle, se han observado 
coeficientes de sorción (Kd) mayores en biorreactores de membranas en comparación 
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con sistemas convencionales de lodos activos, debido al menor tamaño de partícula 
desarrollado en la biomasa de biorreactores de membrana (Reif et al., 2011). De la 
Torre et al. (2015) comparó la eliminación en reactores operados tanto con biomasa 
en suspensión como con biopelícula, así como la combinación de ambas. En esa 
investigación se observó que los mejores resultados, en términos de eliminación de 
microcontaminantes orgánicos, se obtuvieron para un sistema integrado de lodos 
activos con biopelícula fija y biorreactor de membrana con biomasa en suspensión; 
los peores resultados se obtuvieron en el reactor operado únicamente con biopelícula. 
El empleo de membranas y soportes permiten la retención de bacterias de crecimiento 
lento (Alvarino et al., 2016b; Clara et al., 2005), promoviendo la diversidad 
microbiana y los tipos de encimas presentes en la biomasa, lo que redunda en una 
mejora de la eliminación de micro y macrocontaminantes (Alvarino et al., 2018). 
El objetivo del presente estudio fue investigar la eliminación de 
microcontaminantes orgánicos (OMP), materia orgánica, nitrógeno total y metano 
disuelto, en un sistema SIAL en el que se combina un reactor anaerobio de manto de 
lodo de flujo ascendente (UASB) con un sistema híbrido de lodos activos con película 
fija integrada (IFAS), tratando agua residual de baja carga. El sistema combina 
condiciones redox anaerobias, anóxicas y aerobias en una secuencia de reactores, 
donde la biomasa se desarrolla en diferentes configuraciones (granular, floculenta y 
biopelícula).  
3.2 MATERIALES Y MÉTODOS 
3.2.1 Equipo experimental 
Se ha evaluado un prototipo a escala piloto, que se denominará sistema SIAL 
(Sistema Integrado Anaerobio metanogénico e híbrida de Lodos activos y 
biopelículas) compuesto por una primera unidad anaerobia UASB de 120L de 
volumen, seguido de una etapa de afino mediante un sistema híbrido de lodos activos 
con biopelículas, IFAS, de 56L (Figura 3.1 y 3.2). El reactor anaerobio se inoculó con 
biomasa granular anaerobia procedente de un sistema con circulación interna de un 
reactor para el tratamiento de agua residual de la industria cervecera (Biopaq IC), 
mientras que el postratamiento fue inoculado con biomasa floculenta obtenida del 
MBR operado por Silva-Teira et al. (2017). El arranque de la etapa UASB se realiza 
en el día de operación 0, mientras que el del sistema IFAS se puso puesto en marcha 






biológicos conectados en serie, anóxico de 36L, y aerobio de 20L, seguidos de un 
decantador secundario de 10L de volumen y 1,8 dm2 de superficie útil. 
 
Figura 3.1. Esquema de la unidad SIAL, con una primera etapa UASB y segunda con un reactor 
IFAS:  La etapa IFAS utilizada como sistema de postratamiento del efluente del UASB, consta de un 
primer compartimento anóxico con soportes Levapor, un segundo compartimento aerobio con soportes 
Biochip y un decantador secundario. 
 
Figura 3.2. Imagen de la planta piloto del sistema integrado UASB-IFAS: 1) Controladores de las 
bombas y bombas de alimentación y recirculaciones; 2) Reactor UASB; 3) Salida de biogás del reactor 
UASB; 4) Conducto que lleva el efluente UASB a postratamiento; 5) Postratamiento IFAS con 
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En el compartimento anóxico se dispuso agitación mecánica en continuo, 
mientras en compartimento aerobio se agita y airea por medio de 2 soplantes GP-30S 
(Hiblow) con el propósito de promover la correcta mezcla de la biomasa en suspensión 
y partículas con biopelículas adheridas. Se emplearon 2 tipos de soportes para 
promover el crecimiento de biopelícula y retener microorganismos de crecimiento 
lento: partículas de Levapor (Levapor GmbM, Alemania) soporte de espuma sintética 
porosa sen el compartimento anóxico, y soportes semiflexibles porosos (Mutag 
Biochip, Multi Umwelttechnologie A.G., Alemania) en el compartimento aerobio. El 
soporte de biopelícula seleccionado para el compartimento anóxico del postratamiento 
IFAS, Levapor, es una espuma de poliuretano, con una porosidad elevada (75-90%) 
y un tamaño de 20 × 20 × 7 mm y superficie específica externa de 486 m2 m-3 de 
soporte. Este soporte fue seleccionado para promover el crecimiento de 
microorganismos anóxicos y anaerobios en los poros internos de dichas esponjillas. 
Por otro lado, el soporte empleado en el compartimento aerobio, Biochip, es de 
polietileno y tiene una forma redondeada, con un diámetro de 23 mm y un espesor de 
1 mm. Su superficie presenta un gran número de huecos y cavidades donde los 
microorganismos crecen adheridos. El soporte Biochip, con su gran superficie 
específica externa, 2170 m2 m-3 de soporte, fue seleccionado para promover el 
crecimiento de una fina biopelícula con un gran número de microorganismos aerobios. 
El sistema IFAS se puso en marcha con un volumen aparente de Levapor del 
20% y de Biochip del 7%. En el día de operación 257, esos volúmenes se 
incrementaron hasta el 23 y el 20%, respectivamente.  
 
Figura 3.3. Soportes esponja Levapor (izquierda) y plástico semi-rígido Biochip (derecha). 
El sistema operó durante 407 días a temperatura ambiente (21 ± 1 ºC) con caudal 
de 140 ± 12 L d-1. La unidad anaerobia UASB se alimentó con un medio sintético 
simulando agua residual de baja carga compuesto por leche desnatada, diluida con 
agua de red como fuente de carbono (DQOT y DQOS 891 ± 214 y 782 ± 204 mg L
-1, 
respectivamente), bicarbonato de sodio para mantener alcalinidad (960 mg L-1) y 






el UASB y de 9 ± 1 h en el postratamiento IFAS. Se aplicó una ratio de recirculación 
total (R) de 3 en el postratamiento para alcanzar eliminaciones altas de nitrógeno, 
combinando tanto recirculación interna como externa (1,5 cada una de ellas) hacia el 
compartimento anóxico. 
3.3 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
3.3.1 Resultados generales en el sistema UASB 
El sistema integrado SIAL se alimentó con un caudal entre 110 e 164 L d-1, que 
se mantuvo a lo largo de la experimentación. El TRH total aplicado al sistema 
integrado fue de 30 ± 3 h, siendo el TRH referido a la etapa anaerobia de 21 ± 2 h. La 
velocidad de carga de DQO media alimentada al sistema fue de 1,0 ± 0,3 g DQO L-1 
d-1, con unas concentraciones medias de DQOT y DQOS de 882 ± 211 y 776 ± 203 mg 
O2 L
-1. 
La etapa anaerobia alcanzó una eliminación de DQOT del 93 ± 2% en el reactor 
UASB, que coincide con la eliminación global de DQO alcanzada en el sistema 
integrado SIAL. La producción de gas medida en el UASB fue de 37 ±9 L d-1 con una 
composición en metano de 75 ± 2%, nitrógeno 9 ± 3%, y CO2 15 ± 3%. La mayor 
parte de la DQO, en torno al 74%, se transformó en metano en la primera etapa de 
tratamiento en el UASB bajo condiciones anaerobias metanogénicas. El efluente del 
UASB se caracterizó por bajos valores de DQOT y DQOS, 57 ± 2 mg L
-1 y 43 ± 1 mg 
L-1, respectivamente, sin considerar el metano disuelto, y la concentración de sólidos 
en suspensión totales en el manto de lodos del reactor UASB, fue de 30 g L-1, sin que 
se realizasen purgas de lodos del mismo a lo largo de todo el período experimental. 
Durante toda la experimentación se detectó una concentración de metano 
disuelto, en el efluente del UASB, comprendida entre 18 ± 3 mg L-1, siendo esta 
concentración similar a la de saturación que se prevé en fase líquida, 15-20 mg/L, 
teniendo en cuenta la presión parcial de metano en el biogás generado y temperatura 
de operación.    
Entre el 10 y el 20 % del del metano producido abandona el sistema UASB 
disuelto en el efluente,  siendo estos resultados menores que los obtenidos por Souza 
et al. (2011) y similares a los obtenidos por Sánchez et al. (2016) en los periodos de 
operación donde no se eliminó el metano disuelto del efluente del reactor UASB. La 
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presencia de metano disuelto sigue siendo una preocupación debido al incremento que 
produce de las emisiones de GEI. Por ello, el efluente del UASB debería ser tratado 
posteriormente con el fin de disminuir su impacto ambiental. 
3.3.2 Eliminación de metano y nitrógeno en el postratamiento IFAS 
 El TRH aplicado al postratamiento IFAS, integrado dentro del sistema SIAL, 
fue de 10 ± 2 h. Las concentraciones de DQOT y DQOS alimentadas al sistema de 
postratamiento durante toda la experimentación fueron de tan solo 57 ± 15 y 42 ± 12 
mg O2 L
-1. Estos valores no variaron a lo largo de la operación, por lo que se asume 
que la materia orgánica presente en el efluente del reactor UASB y aplicada al 
postratamiento IFAS presenta una baja biodegradabilidad. En esta determinación no 
se incluye la DQO que aporta el metano disuelto. 
Considerando la evolución del proceso de nitrificación, se distinguieron 2 
periodos operacionales diferentes en el postratamiento IFAS: Periodo 1 (P1), desde el 
día 0 hasta el día 167, donde solamente se pudo observar una nitrificación parcial y el 
nitrito fue el principal aceptor de electrones bajo condiciones anóxicas. Al final del 
P1 se detectó el desarrollo de bacterias nitrito oxidantes; y el Periodo 2 (P2), desde el 
día 168 hasta el día 407, en el que se alcanzó la oxidación de nitrito a nitrato y no se 
observó acumulación de nitrito. 
Durante el P1, en el reactor hubo presencia tanto de biomasa en suspensión como 
de biopelícula en los compartimentos anóxico y aerobio. Las concentraciones de 
Sólidos en Suspensión Totales y Volátiles en el Licor de Mezcla (SSTLM y SSVLM) 
en el compartimento anóxico fueron respectivamente de 1,5 ± 0,9 g L-1 y 1,3 ± 0,8 g 
L-1. El oxígeno disuelto y el potencial oxidación-reducción, determinados en esta 
cámara estuvieron comprendidos entre 0,15 y 0,31 mg L-1 para oxígeno disuelto y 
entre 0 y -150 mV para potencial de oxidación-reducción. El pH fue 7,6 ± 0,2. El 
oxígeno disuelto en el compartimento aerobio fue de 3,2 ± 0,9 mg L-1. Al final de P1 
se observaron que las propiedades de sedimentación del lodo eran peores, lo que 
derivó en un lavado casi completo de la biomasa en suspensión, presente en el 
postratamiento IFAS (días de operación 146-167). 
Durante el periodo P2 la concentración de la biomasa en suspensión fue menor 
de 50 mg L-1 y se observó el crecimiento de biopelícula en los dos tipos de soportes. 






carente ya de biomasa en suspensión, quedo reducido a un reactor biológico de lecho 
móvil (MBBR). En el compartimento anóxico, los valores de oxígeno disuelto y 
potencial oxidación-reducción variaron desde 0,25 a 0,45 mg L-1 y desde 0 a -75 mV, 
respectivamente. 
La calidad del efluente del postratamiento IFAS, en términos de DQOT, fue peor 
en P1 con respecto a P2, con valores de 77 ± 55 mg L-1 y 52 ± 19 mg L-1, 
respectivamente. La DQOS fue 24 ± 13 mg L
-1 durante toda la experimentación, 
mientras que la concentración de SSV en el efluente fue menor en P2, 32 ± 11 mg L-
1, comparando su valor con P1, 50 ± 40 mg L-1. No se observaron diferencias en la 
DQO alimentada al postratamiento durante P1 y P2, ni variaciones en la DQOS en el 
efluente final del sistema, por lo que esas diferencias en la DQOT se asocian a la DQO 
aportada por los SSV del lavado de la biomasa en el efluente final. Por el contrario, el 
valor de concentración de NT observado en el efluente durante P1 fue más bajo que 
en P2, con valores de 30 ± 7 mg L-1 y 37 ± 7 mg L-1, respectivamente. La relación 
A/M aplicada fue baja, situándose en torno a 0,05 g DQO g-1 SSVLM d-1 (Ecuación 
3.1), teniendo en cuenta que no se ha observado eliminación de DQO total en el 
sistema IFAS y una muy baja de DQO soluble, un 18-42%, se puede concluir que el 
lavado de biomasa en suspensión se ha visto provocado por la muy baja disponibilidad 






                                        (Ecuación 3.1) 
En cuanto a la eliminación de nitrógeno, la concentración de amonio medida en 
el agua residual a la entrada de la etapa IFAS del sistema SIAL, fue 54 ± 8 mg L-1. El 
postratamiento IFAS contribuyó a alcanzar un efluente de mayor calidad, cuya 
concentración de nitrógeno total fue de 36 ± 11 mg L-1 para el periodo global de toda 
la operación. Durante el período P1, la concentración de iones de nitrógeno, presentes 
en el efluente final del sistema SIAL fue de 28 ± 16 mg NH4
+-N L-1 y 2,5 ± 1,8 NO2
-
-N L-1. Después del día de operación 28, la concentración de NT en el efluente fue de 
30 ± 7 mg L-1, con una eliminación de NT del 44%, que se corresponde con una 
velocidad de eliminación de nitrógeno de 55 ± 18 mg N L-1 d-1, referido a todo el 
postratamiento IFAS. El ion amonio se oxidó de forma incompleta a nitrito, 
detectándose trazas de nitrato, con una velocidad de nitrificación observada de 158 ± 
84 mg NH4
+-N L-1 d-1 referida al compartimento aerobio. El sistema IFAS no pudo 
alcanzar la nitrificación completa del NO2
- generado durante el período I, debido a la 
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acumulación de amoniaco libre en concentraciones de 1,1 mg NH3-N L
-1, lo que 
supuso la inhibición de las bacterias oxidantes de nitrito (Anthonisen et al., 1976). 
Además, la velocidad de carga de nitrógeno total aplicada al sistema IFAS fue 
elevada, en torno a 135 mg N L-1 d-1. Después del día de operación 28, el NT medido 
en el compartimento anóxico fue de 2 ± 2 mg L-1, más alto que el observado en el 
efluente final. 
Durante el período P2, se observa nitrificación de amonio a nitrato, el nitrito 
observado en el efluente final se mantuvo en valores inferiores a 0,2 mg NO2
--N L-1, 
donde el sistema no pudo alcanzar tampoco la oxidación completa del amonio (Figura 
3.4). La concentración de iones de nitrógeno en el efluente final fue de 22 ± 7 mg 
NH4
+-N L-1 y 15 ± 5 mg NO3
--N L-1, con una velocidad de desnitrificación de 43 ± 10 
mg N L-1 d-1, mientras que el NT alimentado se situó en valores de 54 ± 8 mg L-1. A 
pesar de la operación del sistema solo con biopelícula, la fracción de amonio que se 
oxidó lo hizo hasta la forma más oxidada, nitrato, alcanzando una velocidad de 
nitrificación de 202 ± 60 mg NH4
+-N L-1 d-1. A pesar de que el valor de amoniaco libre 
se mantuvo elevado, el interior de la biopelícula se presenta como un ambiente más 
adecuado para el desarrollo de microorganismos nitrificantes en comparación con la 
biomasa floculenta, de cara a tolerar mejor este inhibidor (Villaverde et al., 2000). La 
concentración media de NT en el compartimento anóxico fue de 39 ± 10 mg N L-1, 
mientras que ese valor para en el efluente final fue 36 ± 10 mg N L-1, lo que pondría 
de manifiesto una potencial eliminación parcial de nitrógeno en la cámara aerobia de 
la etapa de postratamiento. La eliminación de NT disminuyó hasta el 33% como 
resultado de los mayores requerimientos de dadores de electrones para la 
desnitrificación con nitrato y a la menor velocidad de desnitrificación que se podría 
obtener con este ion. 
El metano disuelto se eliminó de forma biológica en el sistema IFAS durante P1 
en gran medida (85%), eliminándose por desorción el 15% restante. En torno a un 
50% del metano disuelto se eliminó en el compartimento anóxico, y un 35% adicional 
en el compartimento aerobio. La eliminación biológica de metano disminuyó en el 
período P2 hasta el 69%, con un 37% y un 32% relativos al compartimento anóxico y 
aerobio, respectivamente. Es muy probable que esta bajada en la eliminación del 
metano disuelto esté relacionada con el lavado de la biomasa en suspensión de 
sistema. La eliminación de metano disuelto en el compartimento aerobio se estimó 
considerando el kLa del oxígeno y las concentraciones medidas de oxígeno y metano 







Figura 3.4. Evolución de las concentraciones de iones de nitrógeno (amonio, nitrito y nitrato) observadas 
en el efluente final del SIAL. 
 
Figura 3.5. Comparativa de la concentración de NT a la salida del UASB y presentes en los 
compartimentos anóxico y aerobio del IFAS. 
En la Ecuación 3.2 el kLaO2 representa el coeficiente volumétrico de transferencia 
de masa para el oxígeno (d-1); Velocidad de consumo de oxígeno, medida en el 
compartimento aerobio (mg O2 L
-1 d-1), y calculada a partir de las velocidades de 
eliminación observadas de amonio y nitrito; ODsaturación, representa la concentración 
de OD a la temperatura de operación (mg O2 L
-1); ODaerobio, concentración medida en 
el compartimento aerobio (mg O2 L
-1). 
 𝑘𝐿𝑎𝑂2=
𝑉𝑒𝑙𝑜𝑐𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑜 𝑑𝑒 𝑜𝑥í𝑔𝑒𝑛𝑜𝑎𝑒𝑟𝑜𝑏𝑖𝑜
(𝑂𝐷𝑠𝑎𝑡𝑢𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛− 𝑂𝐷𝑎𝑒𝑟𝑜𝑏𝑖𝑜)
              (Ecuación 3.2) 
Considerando la metodología de cálculo propuesta por Sánchez et al. (2016), la 
cantidad de metano desorbido en el compartimento aerobio se puede calcular 
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mediante la Ecuación 3.3, donde CH4desorbido representa cantidad de metano desorbido 
por unidad de volumen y tiempo (mg CH4 L
-1 d-1) y CCH4 la concentración de metano 
disuelto medida (mg CH4 L
-1). 
𝐶𝐻4 𝑑𝑒𝑠𝑜𝑟𝑏𝑖𝑑𝑜 =  𝐶𝐶𝐻4 · 0.8 · 𝑘𝐿𝑎𝑂2                  (Ecuación 3.3) 
Empleando las ecuaciones anteriores, se obtienen unas velocidades de 
eliminación de metano medias de 53 ± 33 y 44 ± 20 mg CH4 L-1 d-1, a partir de las 
cuales se calculan las eliminaciones de metano disuelto estimadas en el 
compartimento aerobio mencionadas previamente. 
3.3.3 Análisis microbiológicos 
. Los análisis de FISH y los análisis metagenómicos, usando Illumina, permiten 
dilucidar cuales han sido los principales grupos tróficos y microorganismos que han 
intervenido en los procesos de eliminación de metano y nitrógeno. 
Los resultados metagenómicos del análisis, vía Illumina, realizado en el día de 
operación 368 indicaron que en las biopelículas de Levapor y Biochip se encontraron 
27 y 22 géneros diferentes de bacterias, respectivamente, con más del 1% de 
abundancia relativa. 
Los análisis microbiológicos de la biomasa en suspensión y la biopelícula en el 
compartimento aerobio indicaron que, dentro de los microorganismos nitrificantes, 
solamente estaban presentes bacterias amonio oxidantes, con una baja presencia de 
nitrito oxidantes, durante P1, confirmando la nitritación parcial de amonio a nitrito en 
este periodo. En P2 se observó el crecimiento de Nitrospira spp. siendo el presunto 
microorganismo responsable de la oxidación de nitrito a nitrato. 
Los metanótrofos tipo I, microorganismos oxidantes de metano aerobios, fueron 
detectados mediante FISH en grandes cantidades en la biomasa en suspensión durante 
P1, y en los 2 tipos de biopelículas durante toda la operación. En el día de operación 
368 (P2), el análisis mediante Illumina indicó que la abundancia relativa de los 
metanótrofos tipo I en partículas de soporte Levapor de la cámara anóxica y Biochip 
de la cámara aerobia fue del 2,10% y 6,15%, respectivamente. La presencia de 
bacterias n-damo fue muy baja, solo se detectó un 0,02% de dichos organismos en el 






la eliminación biológica de metano disuelto fue llevada a cabo principalmente por 
metanótrofos tipo I y no por microorganismos n-damo. La disminución observada en 
la eliminación de metano disuelto en el período P2 estuvo asociada al lavado de la 
biomasa en suspensión. Además, la presencia de metanótrofos aerobios en la 
biopelícula aerobia, detectados tanto por FISH (Figura 3.6) como por Illumina, 
corrobora el hecho de que en el compartimento aerobio se produjera una eliminación 
biológica apreciable de metano disuelto en los dos períodos experimentales.  
Tanto el ion amonio como el ion nitrito estaban disponibles en el licor de mezcla 
de la cámara aerobia, siendo la presencia de nitrito despreciable en la cámara anóxica. 
Ello, junto con ambientes anóxicos, facilitó que se cumpliesen las condiciones 
operacionales para el crecimiento de microorganismos anammox, especialmente en la 
cámara aerobia. Estos microorganismos fueron detectados mediante los análisis FISH 
en el día de operación 265 en las 2 biopelículas, anóxica y aerobia (Figura 3.6), con 
una abundancia relativa en el día de operación 368 de un 3,18% en la biopelícula del 
soporte Levapor, y con una abundancia del 6,33% en la biopelícula del soporte 
Biochip, según los resultados obtenidos mediante el análisis de Illumina (Figura 3.7). 
La eliminación de nitrógeno se llevó a cabo por desnitrificantes heterótrofos durante 
el período P1, pero, en el período P2, el proceso anammox contribuyó a la eliminación 
de nitrógeno, al desarrollarse, posiblemente, en la parte interna anóxica/anaerobia del 
soporte Biochip usado en la cámara aerobia. Ello podría explicar la menor 
concentración de NT observada en el efluente final con respecto a la observada en la 
cámara anóxica, que se encontró a lo largo de todo el período P2.  
 
  
Figura 3.6. Presencia de (a) Anammox (rosa) y (b) Metanótrofos aerobios Tipo 1 (verde) en la 
biopelícula de Biochip en el compartimento aerobio en el día de operación 265. Todas las células se 
tiñeron con DAPI (blue). Las barras de escala indican 10 µm. 
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ELIMINACIÓN DE MACRO Y MICROCONTAMINANTES DE AGUAS RESIDUALES, 
MEDIANTE EL SISTEMA INTEGRADO SIAL, FORMADO POR REACTOR UASB Y 




Figura 3.7. Resultados del análisis por Illumina de la clasificación por géneros para los soportes Levapor 
(izquierda) y Biochip (derecha) en el día de operación 368. 
3.3.4 Eliminación de microcontaminantes orgánicos 
Se estudió la eliminación de los microcontaminantes orgánicos seleccionados en 
conjunto del sistema híbrido, así como en cada etapa. La Figura 3.8 muestra las 
eficacias de eliminación obtenidas mediante balances de masa aplicados tanto al 
reactor UASB como al postratamiento IFAS. La sorción no fue significativa debido a 
que los microcontaminantes estudiados no son compuestos lipofílicos. A pesar de que 
algunos de los compuestos estudiados pueden estar presentes en el licor de mezcla en 
su forma de carga positiva (p.e. carbamazepina catiónica) e interaccionar 
electrostáticamente con las superficies con carga negativa de los microorganismos 
(fenómeno de adsorción) (Torresi et al., 2017), en este estudio no fue relevante de 






(Alvarino et al., 2016b, 2014). En consecuencia, la eliminación de 
microcontaminantes orgánicos se asoció con la biotransformación (Suárez et al., 
2008), confirmando este hecho mediante cálculos de flujo másico. En el reactor 
anaerobio se eliminaron 4 compuestos de forma sustancial: los antibióticos SMX y 
TMP, el estrógeno estradiol y el antinflamatorio NPX (con una eliminación mayor al 
80%). Los microcontaminantes restantes presentaron eliminaciones bajas, alcanzando 
la siguiente etapa del tren de tratamiento, el sistema IFAS (Figura 3.8). Su 
biotransformación anaerobia se puede explicar en parte debido a su estructura 
química. Uno de los grupos funcionales del antibiótico TMP es un anillo de pirimidina 
sustituido que es biodegradable bajo condiciones anaerobias (Adrian and Suflita, 
1994), mientras que la biotransformación del SMX está relacionada con la presencia 
del grupo sulfonilo, un grupo captador de electrones (Alvarino et al., 2014). El 
microcontaminante NPX puede ser biotransformado a su metabolito o-
desmetilnaproxeno (Ghattas et al., 2017), siendo este último recalcitrante bajo 
condiciones anaerobias, aunque un postratamiento aerobio podría mejorar su 
biotransformación (Ghattas et al., 2017; Lahti and Oikari, 2011). No se han apreciado 
diferencias significativas durante toda la operación en términos de eliminación de 
microcontaminantes en el reactor UASB (Figura 3.8), dado que la diferenciación entre 
los periodos P1 y P2 afecta solamente al postratamiento. Estos resultados concuerdan 
con estudios previos llevados a cabo empleando reactores UASB para tratar aguas 
residuales urbanas de baja-media carga (Alvarino et al., 2016b; de Graaff et al., 2011; 
de Wilt et al., 2018). 
Figura 3.8. Eficiencias de eliminación de microcontaminantes orgánicos alcanzadas en las etapas 
anaerobia (▲), anóxica (▲) y aerobia (▲) en ambos periodos de operación, P1 y P2, a izquierda y 
derecha en cada compuesto, respectivamente. 
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Además de para la eliminación de DQO y nitrógeno, el postratamiento toma una 
consideración importante de cara a obtener eficiencias de eliminación mayores de la 
mayoría de los microcontaminantes orgánicos, y particularmente de aquellos que que 
no se han visto afectados en el reactor UASB. Algunos compuestos como BPA, E1 e 
IBP fueron eliminados principalmente en la etapa de postratamiento, mientras que la 
eliminación de una serie de microcontaminantes se vio favorecida por la combinación 
de las 3 condiciones de potencial oxidación-reducción (ROX y EE2). Esto es una 
evidencia de como los sistemas híbridos, considerando ambientes con diferentes 
potenciales de oxidación-reducción, pueden mejorar las posibilidades de los reactores 
biológicos para optimizar la biotransformación de muchos de los compuestos 
presentes en la mezcla compleja de microcontaminantes orgánicos detectados en 
aguas residuales urbanas (Alvarino et al., 2018; de Wilt et al., 2018; Falås et al., 2016). 
Es más, aunque es común reportar eliminaciones mayores de microcontaminantes en 
ambientes aerobios respecto a condiciones anóxicas, Torresi et al. (2018) demostró 
que en ausencia de limitación de cometabolismo, la biotransforamción de varios 
microcontaminantes puede ser más ventajosa bajo condiciones anóxicas que bajo 
condiciones aerobias. 
La Figura 3.9 muestra las eficiencias de eliminación globales obtenidas para los 
microcontaminantes orgánicos considerando el proceso global UASB+IFAS para los 
periodos P1 y P2. Debido a que la operación del reactor UASB se mantuvo estable sin 
cambios operacionales, las diferencias entre los 2 periodos están relacionadas con los 
cambios observados en el postratamiento IFAS. Las diferencias operacionales más 
importantes que han podido influir en el comportamiento de los microcontaminantes 
fueron aquellas relacionadas con la nitrificación y las configuraciones de la biomasa: 
en P1 solamente tuvo lugar nitrificación parcial seguida de desnitrificación 
heterótrofa, así como la coexistencia de biomasa en suspensión y biopelícula; durante 
P2 se alcanzó la nitrificación completa y los procesos biológicos fueron impulsados 
solamente en la biopelícula. A pesar del lavado de la mayor parte de la biomasa en 
suspensión, las eficiencias de eliminación de microcontaminantes se mantuvieron a lo 
largo de P2. En el caso de algunos microcontaminantes, como ERY y, en menor 
medida ROX e IBP, las eficiencias de eliminación durante P2 llegaron incluso a ser 
mayores. Otros autores también observaron actividades mayores en sistemas de 
biopelícula, en comparación con biomasa en suspensión, en términos de eliminación 
de microcontaminantes (Falås et al., 2013), confirmando la importancia de la 
configuración física de la biomasa. Una de las razones que se indican es la mayor 






adversas, como la presencia de inhibidores (Butler and Boltz, 2014; Ooi et al., 2017). 
Además, el mayor tiempo de retención celular de la biomasa adherida facilita el 
desarrollo de microorganismos de crecimiento lento, como los nitrificantes, 
promoviendo una mayor diversidad microbiana (De La Torre et al., 2015; Jiang et al., 
2018). Este hecho fue observado en otros estudios, donde la eliminación de IBP y 
estrógenos naturales aumentó al incorporar soportes dentro del biorreactor en estudio, 
que estaba correlacionado con el incremento de la velocidad de nitrificación (Alvarino 
et al., 2016b). 
 
Figura 3.9. Comparación entre los 2 periodos de operación en términos de eliminación global de 
microcontaminantes orgánicos en el sistema. 
En el caso de las hormonas naturales E1 y E2, se observaron eficiencias de 
eliminación superiores al 90% en ambos periodos de operación. La presencia de 
grupos funcionales dadores de electrones fuertes (−OH) en su estructura química 
explica su eliminación bajo condiciones aerobias (Grandclément et al., 2017). Este 
hecho fue especialmente relevante en el caso de E1, pues fue biotransformado por 
completo en las etapas anóxico y aerobia del postratamiento IFAS. Sin embargo, el 
compuesto E2 se eliminó principalmente en el reactor UASB (más de un 80%), 
mientras la fracción restante se degradó por completo en el postratamiento (Figura 
3.8). Este comportamiento se ajusta a los resultados obtenidos por Joss et al. (2004) 
que, realizando una comparativa de la eliminación de E1 bajo condiciones aerobias y 
anóxicas, observó una velocidad de biotransformación mayor con potenciales de 
oxidación-reducción positivos. La eliminación de la fracción restante del compuesto 
E2 en los compartimentos anóxico y aerobio no se vio afectada por el cambio de 
ELIMINACIÓN DE MACRO Y MICROCONTAMINANTES DE AGUAS RESIDUALES, 
MEDIANTE EL SISTEMA INTEGRADO SIAL, FORMADO POR REACTOR UASB Y 
POSTRATAMIENTO IFAS  
79 
 
poblaciones microbianas observado, dado que en P2 se desarrollaron bacterias nitrito 
oxidantes y anammox. Este hecho está en concordancia con los resultados obtenidos 
por Peng et al. (2018), cuya conclusión fue que la biotransformación llevada a cabo 
por bacterias oxidantes de amonio es dominante respecto a la biotransformación 
llevada a cabo por otras bacterias. 
La eliminación de la hormona sintética EE2 fue menor al 70% durante toda la 
operación (Figura 3.9). Se observó que las diferentes condiciones de potencial 
oxidación-reducción ejercieron una contribución positiva sobre la eliminación global 
de esta hormona. A diferencia del caso de las hormonas naturales, la eliminación de 
EE2 disminuyó levemente a lo largo de la operación, cuando la etapa de 
postratamiento funcionó como un sistema de biopelícula y la velocidad de 
desnitrificación disminuyó (P2). En efecto, se encontró una relación lineal entre la 
velocidad de desnitrificación y la eliminación de EE2, sugiriendo que su eliminación 
se lleva a cabo por cometabolismo, como reportó previamente Su et al. (2015). 
Observaron que la capacidad de eliminación de EE2 depende de la actividad de 
desnitrificación heterótrofa. Igualmente, las bacterias heterótrofas pueden contribuir 
a la eliminación de EE2, biotransformándolo a E1 en condiciones aerobias, como es 
el caso de Sphingobacterium (Haiyan et al., 2007). 
El antinflamatorio IBP mostró un comportamiento recalcitrante bajo condiciones 
anaerobias, mientras que fue fácilmente biotransformado bajo condiciones aerobias 
(Figura 3.8). Estudios previos mostraron la influencia del proceso de nitrificación 
sobre la eliminación de IBP (Alvarino et al., 2016b; Tran et al., 2009). Ello es debido 
a la disponibilidad de carbones secundarios y terciarios en cadenas de alquilo lineales 
en su estructura química, para ser hidroxilados por amonio monooxigenasa, así como 
por acción de bacterias nitrito oxidantes (Fernandez-Fontaina et al., 2016). En el 
reactor, se observó una mejora en la biotransformación de IBP durante P2 (Figura 
3.9), que puede ser debida a la presencia de bacterias nitrito oxidantes cuando la 
nitrificación total fue alcanzada. De hecho, Fernandez-Fontaina et al. (2016) 
determinaron velocidades de biotransformación de IBP mayores cuando la actividad 
de bacterias nitrito oxidantes era la predominante en el proceso de nitrificación. La 
contribución de otros microorganismos en la eliminación de IBP, como bacterias 
heterótrofas, tiene que ser considerada, a pesar de que influyen en menor medida en 
la biotransformación de IBP con respecto a las bacterias autótrofas (Fernandez-






La eliminación de los antibióticos ERY y ROX mejoró durante el segundo 
periodo de operación (Figura 3.9). De hecho, el compuesto ERY tuvo un 
comportamiento casi recalcitrante durante P1 (eliminación menor al 25%), mientras 
que en P2 fue eliminado casi por completo (más del 95%). El compuesto ROX 
también presentó un leve incremento en su eliminación a lo largo de P2. En este caso, 
el desarrollo de bacterias nitrito oxidantes, alcanzando la nitrificación total, y el 
crecimiento de bacterias anammox, podrían ser los factores que expliquen esas 
observaciones. Por ejemplo, Torresi et al. (2016) observaron una correlación positiva 
entre la velocidad de eliminación de ERY y la diversidad microbiana. Alvarino et al. 
(2016b) obtuvo una correlación directa entre la velocidad de degradación de amonio 
y la eliminación de estos dos antibióticos. Además, la influencia de la actividad 
anammox sobre la eliminación de ERY en reactores nitritación-anammox también fue 
alcanzada (Alvarino et al., 2015). 
Tal y como se muestra en la Figura 3.9, el DCF fue el único compuesto que 
mostró una eficiencia de eliminación mayor en P1 que en P2. La explicación de este 
hecho podría estar relacionada con la presencia de nitrito en el compartimento aerobio 
(Figura 3.10), dado que solamente se estaba produciendo nitritación/desnitritación 
parciales. De hecho, se observó una correlación entre la concentración de nitrito y la 
eliminación de DCF. Osorio et al. (2016) estudiaron la eliminación de DCF en el 
proceso de nitrificación/desnitrificación convencional, y detectaron los metabolitos 
nitroso-DCF y 5-nitro-DCF en presencia de nitrito. 
 
Figura 3.10. Influencia de la presencia de nitrito en el compartimento aerobio en la eliminación de 
DCF (izquierda), y de la oxidación de nitrito en la eliminación de BPA (derecha). 
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El comportamiento del disruptor endocrino BPA muestra que es un compuesto 
recalcitrante bajo condiciones anaerobias, pero se biotransforma fácilmente durante 
la etapa anóxica-aerobia durante P1 y P2 (Figuras 3.8 y 3.9). Su degradación puede 
relacionarse con la velocidad de desnitrificación en el sistema IFAS (Guerra et al., 
2015; Yang et al., 2016). Se ha observado una correlación entre la eficiencia de 
eliminación de BPA y la concentración de nitrato en el compartimento aerobio (Figura 
11), lo que evidencia el papel de las bacterias nitrito oxidantes en este proceso. A 
pesar de ello, las eficiencias de eliminación de BPA se mantuvieron constantes 
durante toda la operación (Figura 3.9), indicando que también otros microorganismos 
(por ejemplo bacterias heterótrofas) influyeron en su biotransformación (Zielińska et 
al., 2014). 
3.4 CONCLUSIONES 
En el contexto de desarrollo de procesos más sostenibles para el tratamiento de 
aguas residuales, los procesos basados en la digestión anaerobia son cada vez más 
atractivos. El proceso innovador SIAL propuesto en este trabajo, basado en la 
combinación de una etapa anaerobia (reactor UASB) y un sistema IFAS, es 
especialmente indicado para minimizar los problemas derivados de este enfoque, 
como emisiones de nitrógeno y metano, así como para alcanzar altas eficacias de 
eliminación de un amplio rango de microcontaminantes orgánicos. 
En este sistema se lograron elevadas eliminaciones de DQO (93%) que coincide 
con la eficiencia de la primera etapa UASB, mientras que el nitrógeno fue eliminado 
por un consorcio de desnitrificantes heterótrofos, oxidación de metano, y 
microorganismos anammox. Los metanótrofos presentes en la biomasa en suspensión 
y en biopelícula en los compartimentos anóxico y aerobio fueron los responsables de 
una reducción de metano disuelto de hasta un 85%. 
La etapa anaerobia potenció la eliminación de varios microcontaminantes 
orgánicos, como los antibióticos TMP y SMX con respecto a procesos convencionales 
anóxico-aerobios. La combinación de diferentes configuraciones de biomasa mejoró 
la microbiología del reactor, principalmente bajo condiciones anóxicas. El 
crecimiento de bacterias anammox en la biopelícula tuvo una influencia positiva sobre 
la eliminación del antibiótico ERY. Se observó una correlación entre la presencia de 
nitrito en el compartimento aerobio y la eliminación de DCF, mientras que la 






de biomasa no tuvo un impacto significativo en la eliminación de microcontaminantes 
orgánicos, lo que demuestra el papel decisivo que tiene la biopelícula, aunque los 
metanótrofos se vieron afectados negativamente. El desarrollo y sostenimiento de 
biomasa con alto contenido en organismos metanótrofos se presenta como una 
herramienta para optimizar el sistema en términos de reducción de emisiones de 
metano y nitrógeno. El experimento realizado muestra resultados positivos en cuanto 
a eliminación de microcontaminantes, llegando a eliminar casi en su totalidad varios 
de ellos; sin embargo, se necesitaría de una etapa posterior para eliminar por completo 
la fracción remanente de algunos microcontaminantes que el sistema no es capaz de 
eliminar de forma biológica. 
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Resumen 
La tecnología SIAM (Sistema Integrado de biorreactor Anaerobio metanogénico 
y biorreactor de Membranas) ha sido desarrollada para superar los principales 
inconvenientes del tratamiento anaeróbico de aguas residuales a temperatura 
ambiente, altas emisiones de gases de efecto invernadero y baja eliminación de 
nitrógeno, donde se utiliza metano disuelto presente en el efluente de la etapa 
anaeróbica, como fuente de carbono para la desnitrificación en el postratamiento 
mediante MBR híbrido, con biomasa en suspensión y adherida. En este capítulo se ha 
investigado el impacto que puede tener la presencia del ion sulfato, que se encuentra 
presente en diversas aguas residuales urbanas e industriales, en la eficacia del sistema 
integrado. El ion sulfato, tras el tratamiento anaerobio en la etapa UASB se reduce a 
ion sulfuro que puede afectar al proceso de postratamiento en la etapa MBR. Se operó 
un prototipo con aguas residuales sintéticas que contenían una DQO de 1200 mg O2 
L-1, 80 mg NT L-1 y 50 mg SO4
2--S L-1, obteniendo una eliminación de DQO, 
respectivamente, del 80% y 96% en las etapas UASB y MBR. Se eliminó hasta un 
84% de NT, utilizando la DQO residual, el sulfuro y el metano disuelto contenido en 
el efluente UASB como donantes de electrones para la desnitrificación. Además, la 
combinación de las condiciones redox diferentes en el sistema SIAM ha permitido el 
eliminar una amplia gama de OMP (fármacos y hormonas) sin que el sulfuro haya 
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De cara a reducir los impactos ambientales que pueden derivar del uso de 
tratamientos anaerobios a temperatura ambiente para aguas residuales de baja carga, 
es necesario es uso de postratamientos para asegurar el cumplimiento de los 
parámetros de vertido en cuando a materia orgánica y nitrógeno, pero también para 
reducir las emisiones de GEI asociadas al metano que puede estar disuelto en el 
efluente de estos tratamientos. Dicho metano disuelto podría ser utilizado para 
desnitrificar en una etapa de postratamiento, mediante microorganismos metanótrofos 
aerobios o anaerobios para eliminar parte del metano disuelto y nitrógeno total 
(Sánchez et al.  2016). Con ello se evitaría la adición de una fuente de carbono externa 
en la etapa de postratamiento en aquellos casos donde la relación DQO/N sea baja, 
situación en la que el proceso de desnitrificación suele estar limitado por la materia 
orgánica. La adición de un dador de electrones externo derivaría en un aumento de los 
costes operativos de aquellas regiones cálidas del planeta, que optaron por tecnologías 
anaerobias metanogénicas UASB para tratar sus aguas y que ahora se planteen el 
eliminar NT, resultando de gran interés procesos de desnitrificación autótrofa para 
eliminar el nitrógeno. 
Los tratamientos anaerobios no solo producen metano como dados de electrones, 
si no también sulfuro de hidrógeno (H2S) cuando tratan aguas residuales con presencia 
de ion sulfato. El H2S se produce por la reducción de sulfato mediante bacterias sulfato 
reductoras, empleando materia orgánica como dadora de electrones. Esta sustancia 
química lleva asociadas connotaciones ambientales negativas debido a su pestilencia 
y riesgo para la salud, la corrosión de los equipos o su efecto inhibitorio de diversos 
procesos biológicos. Este efecto inhibitorio podría suponer impedimentos 
significativos sobre la actividad de ciertos microorganismos en los sistemas de 
postratamiento de efluentes anaerobios, ya que el ion sulfuro puede causar el 50% de 
inhibición de la actividad de microorganismos oxidantes de amonio y nitrito en 
biomasa suspendida, a concentraciones de tan solo 2,6 y 1,2 mg S L-1, respectivamente 
(Bejarano-Ortiz et al., 2015). Por otro lado, el ion sulfuro presente en efluentes de 
sistemas anaerobios puede potenciar la desnitrificación de nitrato en condiciones 
anóxicas, por oxidación de este ion a ion sulfato mediante bacterias autótrofas sulfuro 
oxidantes. La estequiometría de desnitrificación de sulfuro empleando nitrato como 
aceptor de electrones se muestra en la Ecuación 4.1 (Cardoso et al., 2006): 
𝑆2− +  1,6 𝑁𝑂3
− +  1,6 𝐻+  →  𝑆𝑂4






Una opción para reducir, mediante procesos biológicos, el impacto ambiental de 
tratamientos anaerobios sería la implementación etapas de postratamiento anóxicas y 
aerobias para la eliminación tanto de nitrógeno como de metano disuelto. En este 
sentido, el proceso SIAM se presenta como una alternativa para superar los 
inconvenientes de los tratamientos anaerobios. Este proceso, desarrollado en la 
“Universidade de Santiago de Compostela” (patente española ES2401445B2 y en 
EE.UU. US9725345B2) combina un reactor de manto de lodos de flujo ascendente 
UASB con un postratamiento de biorreactor híbrido de membrana (MBR). El MBR 
híbrido es esencialmente un proceso pre-anóxico compuesto por un compartimento 
anóxico y otro aerobio acoplados en serie, con biomasa suspensión y adherida en 
biopelículas en sendos compartimentos y un compartimento de filtración en el que 
disponen membranas de ultrafiltración. En el compartimento anóxico se produciría la 
desnitrificación y la oxidación del metano disuelto, mientras que en los 
compartimentos aerobio y de membrana se nitrificaría el ion amonio, generando 
aniones de nitrógeno. La membrana de ultrafiltración permite separar la biomasa en 
suspensión del agua tratada (Sánchez et al., 2016). En investigaciones previas se 
demostró que la presencia de potenciales de oxidación-reducción típicos de los 
ambientes anaerobio, anóxico y aerobio en la tecnología SIAM, fomenta la 
eliminación de microcontaminantes orgánicos (Alvarino et al., 2018) que, aunque aún 
no se encuentran regulada su eliminación en nuestro país, repercuten en una 
preocupación creciente en la sociedad por sus potenciales impactos en el ambiente 
(Sousa et al., 2018). Por otro lado la presencia de una membrana facilita la obtención 
de un efluente de alta calidad en términos de sólidos suspendidos e indicadores 
microbianos, facilitando la potencial reutilización del agua depurada (Hosseinzadeh 
et al., 2013). 
El proceso SIAM ha sido objeto de varias investigaciones de cara a su 
optimización, para la eliminación de metano disuelto y nitrógeno. Silva-Teira et al. 
(2017) obtuvo unas eliminaciones de metano disuelto en el postratamiento del 80% y 
de nitrógeno de 10-15 mg L-1, empleando nitrato como aceptor de electrones. 
Considerando la DQO eliminada en el postratamiento, estimó que el 27% del 
nitrógeno eliminado tuvo lugar mediante proceso de desnitrificación heterótrofa 
convencional. En una siguiente investigación, empleando tanto nitrito como nitrato 
como aceptor de electrones (Alvarino et al., 2019) se comprobó que la adición externa 
de nitrito mejoró las eliminaciones de nitrógeno total hasta el valor de 35 mg L-1, 
manteniendo las eliminaciones de metano disuelto en torno a un 80%. 
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Uno de los problemas que se podrían presentar tanto para la tecnología SIAM 
como para otras tecnologías de postratamiento, es la posible presencia de iones de 
azufre en las aguas residuales. En aquellos sistemas anaerobios que traten aguas 
residuales que contengan sulfato, este ion se reduce a sulfuro, un conocido inhibidor 
de diversos  procesos biológicos que también podría ser empleado como dador de 
electrones para la desnitrificación, en una etapa de postratamiento (Huiliñir et al., 
2020). En prácticamente todas las aguas residuales brutas el azufre se presenta en 
forma de ion sulfuro o sulfato. La presencia de iones de azufre en las aguas residuales 
puede tener tanto un origen natural como antropogénico, ya sea por intrusión de agua 
de mar en la red de alcantarillado en zonas costeras o por contacto de las aguas 
continentales usadas como fuente de agua potable, con minerales de azufre presentes 
en el terreno. A modo de ejemplo la media de la concentración de ion sulfato, para 
agua de abastecimiento en España, es de 12,3 mg L-1 llegando en alcanzar en diversas 
aguas residuales rangos comprendidos entre 45 y 165 mg L-1, tal como se ha 
determinado para la región de Murcia durante el proyecto Life Siamec, en el que 
participó nuestro grupo de investigación (LIFE14 SIAMEC project; www.life-
siamec.eu). 
El objetivo del presente estudio fue evaluar el rendimiento del novedoso proceso 
SIAM sobre las eficacias de eliminación de metano disuelto, nitrógeno total y 
microcontaminantes orgánicos, tanto en ausencia como en presencia de ion sulfato en 
la alimentación y ver su potencial efecto sobre las comunidades microbianas en la 
etapa de postratamiento MBR. Se han investigado los principales procesos de 
eliminación de contaminantes involucrados, estudiando la potencial eliminación de 
OMP por cometabolismo de los sustratos primarios (materia orgánica y azufre). 
Además, con objeto de mejorar los resultados previos y potenciar una mayor 
desnitrificación, se han realizado modificaciones en el diseño del sistema SIAM, con 
respecto a las investigaciones previas, añadiendo un  compartimento aerobio, entre el 
compartimento anóxico y el de membrana utilizado en investigaciones previas 
(Alvarino et al., 2019; Sánchez et al., 2016; Silva-Teira et al., 2017). En dicho 
compartimento aerobio se emplearán partículas de soporte para fomentar el 
crecimiento de biopelículas, fomentando la aparición de ambientes 
anaerobios/anóxicos en las biopelículas y potenciando el crecimiento de 







4.2 OPERACIÓN Y CONFIGURACIÓN DEL REACTOR 
Se ha operado un prototipo a escala piloto a temperatura ambiente (de 18 a 22 
ºC) durante 180 días, que se alimentó con un caudal de agua sintética de 140 L d-1. El 
sistema estaba compuesto por una primera unidad anaerobia UASB de 120L de 
volumen, seguido de una etapa de postratamiento de MBR de 68L (Figuras 4.1 y 4.2). 
El reactor anaerobio UASB como el postratamiento fueron inoculados con la biomasa 
de la investigación previa realizada por Alvarino et al. (2019). La concentración de 
sólidos en suspensión totales en el reactor UASB fue de 30 g L-1, y no se realizaron 
purgas en el reactor anaerobio. El sistema MBR fue puesto en marcha en el día de 
operación 26. Este sistema consiste en 3 compartimentos: un primer anóxico de 36L, 
un segundo aerobio de 20L, y un tercero de filtración de 12L donde se alojaba una 
membrana de ultrafiltración sumergida de fibra hueca de 0,9 m2. La biomasa estaba 
presente tanto en suspensión como en biopelícula en los compartimentos anóxico y 
aerobio. 
Figura 4.1. Esquema de la unidad UASB-MBR empleada que consiste en 4 partes: un reactor 
metanogénico UASB, un compartimento anóxico con soportes Biochip, un compartimento aerobio con 
soportes Biochip, y un compartimento de filtración con membrana de ultrafiltración. 
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Figura 4.2. Imagen de la planta piloto del sistema integrado SIAM, en un primer tanque MBR de sección 
rectangular, al fondo reactor UASB de sección cilíndrica. 
En el compartimento anóxico se dispuso agitación mecánica en continuo, 
mientras en compartimento aerobio se aireó por medio de 2 soplantes GP-30S 
(Hiblow) y la membrana se dotó de aireación interna continua. La membrana 
empleada (ZW-10 Zenon ultrafiltration module) con un tamaño de poro de 0,04 µm, 
se operó en ciclos de 7 minutos de permeado y 0,5 minutos de contralavado. El uso 
de una membrana de ultrafiltración tiene como objetivo evitar el lavado de biomasa 
del sistema, favoreciendo el crecimiento de microorganismos con bajos tiempos de 
duplicación como son n-damo y anammox. En los compartimentos anóxico y aerobio 
se empleó el mismo soporte semiflexible poroso (Mutag Biochip, Multi 
Umwelttechnologie A.G., Alemania). El sistema MBR se puso en marcha con un 









Figura 4.3. Soporte plástico semi-rígido Biochip. 
La unidad anaerobia UASB se alimentó con un medio sintético, simulando agua 
residual de baja carga, compuesto por leche desnatada diluida con agua de red como 
fuente de carbono, bicarbonato de sodio para mantener alcalinidad (960 mg L-1), 
cloruro de amonio como fuente de nitrógeno (18 mg L-1), y una relación de 
compuestos traza con la misma composición que Silva-Teira et al. (2017) y los 
siguientes microcontaminantes orgánicos en concentraciones de 10 µg L-1: CBZ, 
DZP, BPA, IBP, NPX, DCF, ERY, ROX, SMX, TMP, E1, E2, EE2, TCS y FLX. Con 
el fin de estudiar el impacto de compuestos de azufre en el sistema, se distinguen 2 
períodos de operación: Período 1, sin adición de azufre (días de operación 0-96) y 
Período 2, con adición de 50 mg SO4
2--S L-1 (días de operación 97-180). 
Se aplicaron 2 corrientes de recirculación diferenciadas en el postratamiento para 
alcanzar eliminaciones altas de nitrógeno, combinando tanto recirculación interna 
desde el compartimento de filtración hacia el anóxico, como externa desde el 
compartimento de filtración hacia el aerobio (siendo respectivamente la relación de 
recirculación interna de 3,5 y la externa de1). El valor de recirculación interna de 3,5 
es similar al obtenido como óptimo por Silva-Teira et al. (2017) para maximizar las 
eliminaciones de metano disuelto y nitrógeno total. Se purgaron 300 mL diarios de 
biomasa en suspensión para mantener la concentración de sólidos en el sistema y con 
ello se fija el TRS en 226 d. 
4.3 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
4.3.1 Resultados generales 
Durante los 180 días de operación al sistema integrado SIAM se le aplicó un 
caudal de alimentación de 138 ± 14 L d-1, a una temperatura entre 18 y 20 ºC, 
compuesto por concentraciones de DQOT y DQOS de 1042 ± 226 y 893 ± 234 mg L
-
1, respectivamente. El TRH observado fue de 21 ± 2 h en la unidad UASB y de 12 ± 
1 h en el postratamiento MBR. 
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En la etapa anaerobia se mantuvo un pH de 7,2 ± 0,3 durante toda la operación. 
La eliminación de DQO el en conjunto global del sistema híbrido se situó en el 99 ± 
2%, siendo la mayor parte eliminada en la etapa anaerobia, un 92 ± 4% durante el 
Período 1 y un 88 ± 6% durante el Período 2. La eliminación de DQO en el sistema 
UASB fue bastante estable, pero en el día de operación 49 se observa una caída 
drástica en la eliminación de DQO, siendo esta mayor en el efluente del UASB, 678 
mg L-1 que la determinada en influente, 467 mg L-1. Se observó un incremento notable 
en la presencia de AGV en el efluente del sistema UASB, 170 mg L-1, y una caída del 
porcentaje de metano en biogás del 80 al 70%, recuperándose rápidamente dicha 
unidad. 
 El biogás enriquecido en metano, generado en la etapa del reactor UASB, tuvo 
la siguiente composición: 76 ± 4% CH4, 16 ± 4% CO2 y 8 ± 3% N2; durante el Período 
2 se detectó adicionalmente un 0,5% de H2S en el biogás, a causa de la reducción del 
ion sulfato a sulfuro de hidrógeno. Los balances de masa realizados a la DQO en la 
etapa anaerobia, teniendo en cuenta tanto el metano disuelto como el metano presente 
en el biogás, mostraron que alrededor de un 75% de la materia orgánica alimentada 
se transformara en metano. 
Las concentraciones de DQOT y DQOS en el efluente del UASB fueron, 
respectivamente 85 ± 31 y 31 ± 15 mg L-1 durante el Período 1, y 112 ± 36 y 59 ± 21 
mg L-1, durante el Período 2, sin tener en cuenta la demanda teórica de oxígeno 
aportada por el metano disuelto. Además, durante el Período 2 se observó a la salida 
del UASB una concentración de H2S de 14 ± 3 mg S L
-1. En la oxidación de HS- 
(Buisman et al., 1991) se determina que 1 mg de S secuestra 2 mg de DQO en forma 
soluble. Ello implica que la concentración observada de H2S en el efluente del UASB 
representa una DQOS de 28 mg L
-1, lo que justifica la subida media observada de 
DQOT y DQOS de 27 y 28 mg L
-1, respectivamente, del Período 2.  El efluente del 
MBR se caracterizó por la ausencia de sólidos debido al rendimiento de la membrana 
y la baja concentración de DQOT observada, de 9 ± 7 mg L
-1, siendo el valor más 






Figura 4.4. Evolución de la DQOT en alimentación, efluente UASB y permeado final del sistema híbrido 
SIAM. 
Los valores de potencial oxidación-reducción, medidos en el compartimento 
anóxico, variaron entre -19 y -172 mV. El oxígeno disuelto medio medido en los 
compartimentos anóxico, aerobio y de filtración del MBR fue respectivamente de 0,34 
± 0,05, 1,2 ± 0,6 y 3,3 ± 1,8 mg O2 L
-1. La concentración de SSTLM y SSVLM 
determinada en el compartimento anóxico fue, respectivamente, de 7,6 ± 1,5 y 5,8 ± 
1,2 mg L-1, y de 10,1 ± 2,1 y 7,6 ± 1,8 mg L-1 en el compartimento de filtración. 
4.3.2 Eliminación de metano disuelto 
La concentración media de metano disuelto medida en el efluente del UASB ha 
sido de 27,8 ± 6,1 y 30,2 ± 6,5 mg L-1 durante los Períodos 1 y 2, respectivamente 
(Figura 4.5), suponiendo el 14 ± 4% del metano generado en dicho sistema. 
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Figura 4.5. Evolución de la concentración medida de metano disuelto en el efluente del UASB, 
compartimento anóxico y compartimento aerobio. 
Más del 70% del metano disuelto presente en el efluente del UASB se eliminó 
en el compartimento anóxico del postratamiento MBR, siendo las eficacias de 
eliminación de metano disuelto del 78 ± 11% (Período 1) y 68 ± 6% (Período 2). La 
presencia de sulfuro de hidrógeno en el efluente durante el período 2, no causó 
aparentemente ningún efecto en la eliminación de metano, ya que durante ese período 
se observó una mayor concentración de metano disuelto en el efluente del UASB; las 
velocidades de eliminación de metano disuelto fueron muy similares en ambos 
períodos, siendo respectivamente de 108 ± 26 y 109 ± 27 mg CH4 L
-1 d-1  para los 
Períodos 1 y 2. Las concentraciones de metano disuelto presentes en el compartimento 
anóxico fueron de 2,7 ± 1,1 mg L-1 en el Período 2 y 2,0 ± 1,0 mg L-1 en el Período 1. 
En estudios previos empleando el sistema SIAM, Silva-Teira et al. (2017) obtuvo 
eliminaciones superiores de metano disuelto en el compartimento anóxico, que 
estaban relacionadas directamente con el caudal alimentado, obteniendo mayores 
eliminaciones a mayores caudales. Para un caudal de 355 L d-1 alcanzó una velocidad 
de eliminación de metano disuelto de 195 ± 17 mg CH4 L
-1 d-1, casi el doble de la 
observada en este estudio. Por otra parte, otro estudio más reciente, realizado en un 
estudio previo con un prototipo SIAM similar al utilizado (Alvarino et al., 2019) 
concluyó que no hubo efecto alguno bajo la presencia de nitrito como aceptor de 
electrones, al igual que en el caso de sulfuro de hidrógeno para el presente estudio, 
obteniendo una velocidad de eliminación de metano disuelto de 64 ± 15 mg CH4 L
-1 
d-1 durante la adición de nitrito, y de 101 ± 16 mg CH4 L
-1 d-1 sin adición de nitrito, 






menor concentración de metano disuelto en salida del UASB (19 mg L-1 frente a 29 
mg L-1 en este estudio). 
Se podría esperar que el metano se consiguiese ser eliminado tanto por procesos 
de oxidación de metano aerobios y anaerobios en el compartimento anóxico. El 
oxígeno entra al compartimento anóxico desde el compartimento de filtración por 
medio de la recirculación externa. El consumo de oxígeno en el compartimento 
anóxico ha sido estimado en 42 ± 17 mg O2 L
-1 d-1. Si se asumiese que todo el oxígeno 
es consumido por las bacterias metanótrofas aerobias, y teniendo en cuenta una 
relación estequiométrica de consumo de oxígeno en la oxidación aerobia del metano 
de 2 g O2 g
-1 CH4, se obtiene que la velocidad de oxidación aerobia de metano es de 
84 ± 34 mg O2 L
-1 d-1, lo que justificaría aproximadamente un 80% de la eliminación 
de metano observada en dicha cámara. Una pequeña fracción podría haber sido 
oxidada de forma anaerobia mediante microorganismos n-damo, así como a través de 
la oxidación hipóxica de metano unida a procesos de desnitrificación (HYME-D) (Cao 
et al., 2019). 
4.3.3 Impacto del sulfuro de hidrógeno en la eliminación de nitrógeno 
Una de las problemáticas a resolver en los efluentes en los tratamientos 
anaerobios metanogénicos de aguas residuales, es la presencia de altas cantidades de 
NT en el efluente, principalmente en forma de amonio. Si a este factor se suma la baja 
presencia de materia orgánica fácilmente biodegradable disponible, resulta 
imprescindible por tanto buscar otros potenciales aceptores de electrones con los que 
potenciar la desnitrificación. En este sentido, la presencia de compuestos de azufre en 
el agua residual puede ser un aliado de cara a obtener efluentes con menor NT, pero 
también podría suponer un problema, si el sulfuro de hidrógeno generado en la etapa 
UASB inhibiese alguna de las poblaciones microbianas implicadas en los procesos de 
eliminación tanto de nitrógeno como de metano disuelto. 
La concentración de nitrógeno total observada en el efluente del UASB fue de 
71 ± 19, Período 1, y 84 ± 10 mg NH4
+-N L-1 durante el Período 2, observándose una 
mejora gradual en la eliminación de nitrógeno a lo largo de los dos períodos (Figura 
4.6). Durante el Período 2 el sulfuro de hidrógeno estuvo presente en el efluente del 
UASB en una concentración de 14 ± 3 mg H2S-S L
-1, siendo la concentración 
observada en el compartimento anóxico de 0,04 ± 0,03 mg H2S-S L
-1 y de 0,02 ± 0,02 
mg H2S-S L
-1 en el efluente final del postratamiento, por lo que prácticamente todo el 
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ion sulfuro se ha oxidado, observando un incremento de ion sulfato. Los procesos que 
pueden estar envueltos en la eliminación de nitrógeno son diversos, como pueden ser 
la desnitrificación heterótrofa convencional, procesos de oxidación aerobia o 
anaerobia de metano y desnitrificación autótrofa mediante microorganismos 
anammox o sulfuro-oxidantes. Durante los días de operación con las máximas 
eliminaciones de nitrógeno estables al final de cada período, las concentraciones de 
NT en el permeado fueron 43 ± 8 mg NT L-1 al final del Período 1, y 12 ± 1 mg NT 
L-1 al final del Período 2. Los resultados de eliminación de NT al final del Período 1, 
son de unos 40,2 ± 5,0 mg NT L-1, valores muy superiores a los observados de 15-20 
mg NT L-1 por Sánchez et al. (2016) o Silva-Teira et al. (2017) en los prototipos SIAM 
operados anteriormente, que, aunque contenían una etapa aerobia de filtración con un 
volumen equivalente al de suma de volúmenes de cámara aerobia y cámara de 
membranas del nuevo prototipo SIAM, carecían específicamente de la cámara aerobia 
con soportes en suspensión. 
Figura 4.6. Evolución del NT en las diferentes etapas del proceso SIAM: efluente UASB, compartimento 
anóxico y efluente final postratamiento MBR. 
Durante los primeros 151 días experimentales de operación se observó la 
presencia de nitrito en el permeado del SIAM, en concentraciones comprendidas entre 
0,1 y 9,5 mg NO2
--N L-1, no detectándose dicho compuesto desde el día 151 hasta el 
final de la operación. El sistema alcanzó una alta nitrificación del amonio en las etapas 
aerobias del postratamiento tras el día de operación 35, no detectándose amonio en el 
efluente final entre los días 35 y 49, y desde el día 148 hasta el final de la operación. 
A destacar que en el día de operación 49 se detecta un aumento súbito de la 
concentración de amonio en el efluente del UASB de 100 mg NH4






NT en el permeado, produciéndose una inhibición casi total del proceso de 
nitrificación, al caer la presencia de aniones de nitrógeno en permeado de unos 40 mg 
L-1 observados en los días previos hasta menos de 4 mg L-1 observándose amonio en 
efluente hasta el día de operación 63 en que desciende a unos 2 mg N L-1. Además, 
este hecho coincide con la caída en la eficacia de eliminación de DQO en la unidad 
UASB señalada anteriormente. La pérdida de eficacia de eliminación de materia 
orgánica del UASB y de NT en el SIAM en el día 49 se debió a un problema con la 
bomba de medio concentrado usada, que alimentó más caudal del fijado. Aunque el 
dato puntual de la DQO medida para ese día, no parezca corroborar dicho hecho, se 
observó un aumento ya señalado en la presencia de NT y AGV en el efluente del 
UASB, así como de la producción de gas, que pasó de unos 30 L d-1 en los días previos 
a más de 50 L d-1 en el día 49 de operación, disminuyendo el porcentaje de CH4 en el 
biogás que pasaría del 80 al 70%. En todo caso, a partir del día de operación 63 se 
observa una rápida estabilización del sistema y un aumento rápido de la eliminación 
de NT, alcanzando eliminaciones de NT superiores de 40 mg L-1 a partir del día de 
operación 68.  
Tras la adición de azufre al sistema, se detectaron dos períodos de inhibición de 
bacterias amonio oxidantes, en los días de operación 111 y 136 (Figura 4.7). Tanto en 
el Período 1 como en el Período 2 se produjeron episodios de cortes puntuales del 
suministro eléctrico a las bombas de circulación y recirculación entre cámaras y de 
soplantes, teniendo lugar el estancamiento del licor de mezcla en zonas sin aireación. 
Estos cortes de pequeña duración (horas) no tienen apenas impacto en el sistema 
durante el Período 1, pero sí en el Período 2. Es probable que una fracción del ion 
sulfato se haya reducido en dichas condiciones, de nuevo, a ion sulfuro, conocido 
tóxico para bacterias oxidantes de amonio y nitrito. En este sentido Bejarano-Ortiz et 
al (2015) observaron la inhibición del 50% de la nitrificación, realizando ensayos en 
discontinuo con biomasa de un reactor RTCA alimentado con el medio Silva et al. 
(2009), usando concentraciones de 3,5 mg H2S-S L
-1. Este efecto inhibitorio no se 
observó para bacterias nitrito oxidantes, al no observarse la acumulación de nitrito y 
sí la producción de 16 mg N L-1 de ion nitrato, durante un período en el que se 
acumulan unos 20 mg N L-1 de ion amonio (días 111-151), poniendo de manifiesto la 
importancia de asegurar una operación continua, sin fallos en recirculaciones y 
aireaciones, en alimentaciones en las que estén presentes compuestos de azufre. 
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Figura 4.7. Evolución del ion amonio en el efluente del UASB, compartimento anóxico y efluente final 
del postratamiento SIAM. 
A pesar de los riesgos asociados a la potencial inhibición en el proceso de 
nitrificación, señalados previamente, el proceso de desnitrificación se vio afectado 
positivamente por la presencia de compuestos de azufre. Las eliminaciones de NT 
para el conjunto del postratamiento MBR fueron de 40,2 ± 5,0 mg NT Lalimentación
-1 en 
el Período 1 y 63,4 ± 2,0 mg NT Lalimentación
-1 para el Período 2, (Figura 4.8). Estos 
valores suponen una eliminación de NT comprendida entre el 41 y 56% para el 
Período 1, y superior al 80% para el Período 2. Por tanto, la presencia de sulfuro de 
hidrógeno, como un dador de electrones extra, contribuyó a mejorar la capacidad de 
eliminación de nitrógeno del postratamiento MBR.  






Las velocidades de eliminación de nitrógeno en la etapa de postratamiento MBR, 
referidas al volumen de la cámara anóxica, fueron de 134,1 ± 18,8 y 191,9 ± 10,7 mg 
NT L-1 d-1 para los Períodos 1 y 2, respectivamente. 
 La presencia del ion sulfuro supuso una mejora de las eliminaciones de 
nitrógeno durante el Período 2. Suponiendo que el sulfuro se oxidase principalmente 
a ion sulfato en la cámara anóxica con cada gramo de azufre como sulfuro se podrían 
desnitrificar 0,7 g de nitrógeno nítrico (Cardoso et al., 2006). Considerando el ion 
nitrato como principal aceptor de electrones en la cámara anóxica del sistema SIAM, 
se realizaron los balances para determinar la potencial eliminación de NT asociado a 
procesos de desnitrificación heterótrofa convencional y asociada a procesos de 
desnitrificación autótrofa usando respectivamente materia orgánica e ion sulfuro. De 
esta forma, se necesitarían 4,98 g DQO g-1 N eliminado (Metcalf&Eddy et al., 2014) 
y 1,42 g S g-1 N  eliminado (Cardoso et al., 2006). Realizando un balance entre la 
DQOT de entrada al postratamiento MBR y teniendo presentes las concentraciones de 
DQO observadas en los dos períodos en el permeado, 9 y 10 mg L-1, se puede estimar 
que 1 mg L-1 estaría asociado con compuestos reducidos de azufre, del cual se ha 
determinado analíticamente SH2, Con dichas cuentas y asumiendo la completa 
utilización de la DQO eliminada, para la desnitrificación, se podría justificar que la 
materia orgánica sería responsable de un 33,5 ± 8,7% de la desnitrificación durante el 
Período 1 (43,5 ± 20,3 mg N L-1 d-1) y de tan sólo un 16,3 ± 9,3% en el Período 2 
(31,2 ± 15,6 mg N L-1 d-1). Para el Período 2 se estima que un 18% se podría eliminar 
mediante desnitrificación autótrofa con sulfuro, lo que pone de manifiesto la 
existencia de otros dadores de electrones (amonio y metano) contribuyendo a la 
eliminación de nitrógeno. La presencia de metano disuelto, usando procesos de 
desnitrificación mediante metanótros aerobios podría justificar, de producirse, una 
eliminación del 56,3% de NT en el Período 1, y del 39,7% de NT en el Período 2. En 
el Período 1, en el compartimento anóxico se observaron unas velocidades de 
eliminación de amonio, nitrito y nitrato en cámara anóxica del MBR de 50,5 ± 21,1, 
52,8 ± 9,5 y 36,7 ± 13,0 mg N L-1 d-1. La desaparición observada de amonio en dicho 
compartimento pone de manifiesto, una vez más, una posible ruta de eliminación de 
NT vía proceso anammox. La suma de estas velocidades de eliminación, 140 mg N L-
1 d-1, realizando el balance de cada uno de los iones para la cámara anóxica, 
concordaría con las velocidades de eliminación de NT señaladas previamente de 134,1 
mg NT L-1 d-1, que se calculan teniendo en cuenta la entrada y salida de NT, medida 
en efluente del UASB y permeado del MBR. 
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 En el Período 2 las velocidades de eliminación de amonio, nitrito y nitrato, 
calculadas realizando un balance de cada uno de estos iones en cámara anóxica, fueron 
de 60,5 ± 14,9 y 137,5 ± 12,9 mg N L-1 d-1, mientras que se observó una generación 
aparente de nitrito de 11,1 ± 4,2 mg N L-1 d-1. Por tanto, la velocidad de eliminación 
observada de nitrógeno en el compartimento anóxico fue de 187,0 mg N L-1 d-1, 
similar a la obtenida de 191,9 mg NT L-1 d-1, teniendo en cuenta el NT medido en 
efluente del UASB y permeado del MBR, y corroborando, de nuevo, la posible 
eliminación de NT mediante el proceso anammox. Realizando balances de materia 
empleando el ion sulfuro, la velocidad de eliminación de nitrato que podría justificarse 
empleando este dador de electrones sería de 34,7 ± 10,1 mg N L-1 d-1, un 18,1% del 
total observado en el compartimento anóxico. El incremento de la velocidad de 
desnitrificación observado en el Período 2 fue de 57,8 mg NT L-1 d-1, por lo que se 
incrementó la actividad de otras vías de desnitrificación. La formación de nitrito en el 
compartimento anóxico pudo deberse a que, en los procesos de desnitrificación 
autótrofa de nitrógeno con sulfuro, la velocidad de reducción de nitrato a nitrito fuese 
más rápida que la reducción de nitrito a nitrógeno gas como ya señalaron otros autores 
(Reyes-Avila et al., 2004) especialmente con relaciones S/N por debajo de 0,94 
(Huang et al., 2021). Existen procesos de eliminación autótrofa de nitrógeno 
empleando sulfuro, como el proceso SANI, que puede alcanzar eliminaciones del 90% 
de nitrógeno, usando nitrato como aceptor de electrones, si la relación de alimentación 
al sistema es de al menos 1,6 g S g-1 N (Wang et al., 2009). La relación empleada en 
este estudio en el Período 2 fue de aproximadamente 0,3 g S g-1 N. Como cabría 
esperar, la contribución de la desnitrificación autótrofa con sulfuro fue menor debido 
a la baja relación S/N aplicada, pero la baja relación aplicada promovería la reducción 
de nitrato a nitrito, mediante bacterias autótrofas sulfuro oxidantes, ion que a su vez 
podría ser usado como aceptor de electrones por otros grupos tróficos (heterótrofos, 
metanótrofos aerobios/anaerobios y anammox). 
Tras observarse la posible contribución de la vía de reducción de nitrato a nitrito 
con azufre, se realiza una estimación de la eliminación de nitrógeno asumiendo que 
todo el sulfuro se emplease para la reducción de nitrato a nitrito, y el ion nitrito se 
consumiese vía anammox con amonio. Se podrían reducir 1,75 g NO3
--N g-1 S, 
generando otros 1,75 g NO2
--N. Por tanto, teniendo en cuenta la velocidad de 
eliminación de sulfuro, se pueden reducir a nitrito 86,7 ± 25,2 mg N L-1 d-1. Con este 
potencial de producción de nitrito, se podrían oxidar de forma anaerobia unos 65,7 ± 
19,1 mg NH4
+-N L-1 d-1. Ello implica que la velocidad de eliminación máxima del 






todo el sulfuro para reducir nitrato a nitrito, sería en torno a 152,4 ± 22,2 mg N L-1 d-
1 (teniendo en cuenta la suma de nitrito y amonio). Una posible contribución de esta 
vía de desnitrificación podría justificar una fracción del nitrógeno eliminado que no 
se explica en los balances realizados previamente. 
En el conjunto de las etapas aerobias, los compartimentos aerobio y de 
membrana, se observó una eliminación de nitrógeno de 1,215 ± 0,799 g N d-1 para el 
Período 1, y 1,546 ± 0,572 g N d-1 para el Período 2. Teniendo en cuenta los valores 
de eliminación de nitrógeno del conjunto del postratamiento MBR de 4,523 ± 1,191 
y 6,907 ± 0,386 g NT d-1, en los Períodos 1 y 2, respectivamente, se obtiene que en el 
Período 1 el 21% de la eliminación de nitrógeno tuvo lugar en las etapas aerobias, 
mientras que en el Período 2 ese valor fue del 18% debido al incremento de las 
velocidades de desnitrificación en el compartimento anóxico. La eliminación de 
nitrógeno en las etapas aerobias podría asociarse a la presencia de la biopelícula del 
compartimento aerobio, poniendo de manifiesto la importancia de modificar el 
sistema SIAM con respecto a estudios previos, separando físicamente los 
compartimentos aerobio y de membrana, para facilitar el uso de biopelículas. 
Los estudios previos desarrollados con la tecnología SIAM se realizaron sin 
separar físicamente el compartimento aerobio del de membrana, básicamente la 
cámara de membranas tenía un volumen equivalente a la suma de la cámara de 
membranas y la nueva cámara aerobia de la experimentación presentada con este 
capítulo y, por ende, sin el uso de biopelícula aerobia. Silva-Teira et al. (2017), 
observó una relación entre las eliminaciones de metano disuelto y nitrógeno 
empleando nitrato como principal aceptor de electrones,, obteniendo eliminaciones en 
el postratamiento MBR de unos 15 mg NT L-1. Alvarino et al. (2019) obtuvo 
eliminaciones de nitrógeno similares en el período en que el nitrato era el principal 
aceptor de electrones (sin adición externa de nitrito); sin embargo observó una mejora 
en la eliminación de nitrógeno con la adición externa de nitrito como aceptor de 
electrones, alcanzando eliminaciones de nitrógeno de hasta 35 mg NT L-1, sin que la 
presencia de nitrito afectase a la eliminación de metano disuelto. En cuanto a 
velocidades de eliminación de nitrógeno, el primer autor obtuvo un valor de 149 mg 
NT L-1 d-1, mientras que el segundo obtuvo 78 mg NT L-1 d-1 para el período donde el 
nitrato era el principal aceptor de electrones, como consecuencia de un menor caudal 
aplicado y carga de metano disuelto en la entrada al postratamiento MBR. En este 
estudio se alcanzaron velocidades de eliminación de nitrógeno mayores en ambos 
períodos, poniendo de manifiesto el papel de vías de desnitrificación adicionales a la 
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heterótrofa convencional y a la contribución de la oxidación del metano en el Período 
1, y el papel de la desnitrificación autótrofa en el Período 2. 
4.3.4 Eliminación de microcontaminantes 
La Figura 4.9 resume las eficacias de eliminación de microcontaminantes para 
los 15 compuestos estudiados observadas en el sistema SIAM. En general se 
obtuvieron eficiencias de eliminación superiores al 80% para la mayor parte de los 
compuestos estudiados, sin observarse diferencias entre los Períodos 1 y 2, por lo que 
no hubo impacto tras la adición de compuestos de azufre en las concentraciones de 
OMPs estudiadas. Este comportamiento de altas eliminaciones de OMPs ya se 
observara previamente en un estudio anterior realizado con el proceso SIAM y otros 
sistemas integrados (Alvarino et al., 2019; Phan et al., 2014) confirmando la robustez 
del sistema para eliminar gran parte de los OMPs 
 
Figura 4.9. Eficiencias de eliminación de microcontaminantes observadas en la etapa anaerobia 
UASB (azul) y en el postratamiento MBR (verde). 
En función de su grado de eliminación y del ambiente redox donde ésta se 
produjo, se pudieron distinguir 4 grupos de OMPs: 1)  compuestos que se eliminaron 
principalmente en la etapa anaerobia (NPX, SMX, TMP y FLX); 2);compuestos 
eliminados principalmente en el postratamiento MBR (BPA, IBP y E1); 3) aquellos 
compuestos eliminados de forma combinada en la etapa UASB y en el postratamiento 
MBR (ERY, ROX, E2, EE2 y TCS); y 4) aquellos compuestos que muestran un 
























Atendiendo a la naturaleza de los compuestos, FLX es un compuesto lipofílico 
que presentó una eliminación del 90% en la etapa anaerobia, que podría estar 
relacionada con la alta sorción que presentan este tipo de compuestos en el lodo 
metanogénico, con valores iguales o superiores al 75% (Gonzalez-Gil et al., 2018). Se 
podría esperar el mismo comportamiento de TCS, otro compuesto lipofílico, ambos 
con log (Kd) mayor de 3 (3 en el caso de FLX y 3,7 para TCS) (Gonzalez-Gil et al., 
2018). Sin embargo, en este estudio las eliminaciones en la etapa anaerobia fueron del 
30%, a pesar de un mayor log (Kd). Adicionalmente, estos compuestos se eliminaron 
parcialmente en el postratamiento MBR (7% y 70%, respectivamente), eliminándose 
prácticamente en su totalidad en el conjunto del sistema SIAM. 
 En la etapa anaerobia del UASB se observó la eliminación de los compuestos 
fácilmente biotransformables bajo potenciales de oxidación-reducción anaerobios, 
como NPX, SMX y TMP (Alvarino et al., 2016b; Carballa et al., 2007), además del 
mencionado previamente FLX. Ello justifica las eficacias de eliminación observadas 
en el UASB del 90% para el antiinflamatorio NPX, y del 100% para los antibióticos 
SMX y TMP. 
Para el antiinflamatorio IBP se obtuvieron eficacias de eliminación elevadas, en 
torno al 95%, en el postratamiento MBR bajo condiciones anóxicas-aerobias. La 
mayor parte de esta eliminación se puede atribuir a las etapas aerobias dado que se ha 
comprobado que este compuesto se elimina fácilmente en ambientes de potencial 
oxidación-reducción aerobios (Suarez et al., 2010). La eliminación observada de IBP 
mejoró los resultados obtenidos previamente en nuestros laboratorios con un equipo 
experimental similar, compuesto de una etapa UASB y un postratamiento con MBR 
aerobio de igual volumen al usado en este experimento (Alvarino et al., 2016a) en el 
que se obtuvieron eliminaciones de IBP del 82%. Esta mejora pudo estar relacionada 
con la presencia del compartimento aerobio adicional y a las mayores actividades de 
microorganismos nitrificantes observadas en este estudio (60% frente a un 99%). En 
este sentido, Fernandez-Fontaina et al. (2016) señalara previamente que el proceso de 
nitrificación estimulaba especialmente la eliminación de este microcontaminante. 
Tanto E1 como E2 son hormonas naturales que se suelen eliminar fácilmente 
mediante tratamiento biológico. Se ha observado el mismo comportamiento en la 
eliminación de la hormona E1 en los 2 sistemas mencionados (82% para un UASB y 
postratamiento aerobio, y 93% para este estudio). En otro estudio empleando cultivos 
enriquecidos en microorganismos nitrificantes, se obtuvieron eliminaciones 
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superiores al 89% para los antibióticos ERY y ROX y superiores al 99% para las 
hormonas naturales (Suarez et al., 2010), implicando una contribución elevada de las 
etapas aerobias a las altas eliminaciones globales observadas mayores al 80% para 
ROX y cercanas al 100% para ERY, E1 y E2. En el caso de las hormonas E1 y E2, la 
presencia de grupos funcionales de dadores de electrones (-OH) en su estructura 
química explica también su eliminación en condiciones aerobias (Grandclément et al., 
2017). E1 se biotransformó casi por completo en las etapas anóxica-aerobia, mientras 
que E2 se eliminó principalmente en el UASB (más de un 70%), eliminándose la 
fracción restante en el postratamiento MBR. Este comportamiento coincide con el 
observado por Joss et al. (2004), que comparó la eliminación de E1 en condiciones 
aerobias y anaerobias, observando mayores biotransformaciones con potenciales de 
oxidación-reducción positivos. 
La eliminación de BPA, un conocido disruptor endocrino, tuvo lugar 
principalmente en el postratamiento MBR, mostrándose recalcitrante bajo 
condiciones anaerobias. Su degradación puede estar relacionada con la actividad 
nitrificante del postratamiento (Guerra et al., 2015; Yang et al., 2016), por lo que las 
elevadas eficiencias de nitrificación del postratamiento pueden ser el motivo de su 
eliminación. Los resultados obtenidos por Phan et al. (2014) corroboran esa 
afirmación, pues obtuvo eliminaciones de BPA bajas en condiciones anóxicas y 
despreciables en condiciones anaerobias. 
4.3.5 Microbiología 
El nitrito estuvo presente durante toda la operación en el compartimento anóxico, 
en concentraciones comprendidas entre 0,1 y 0,2 mg NO2
--N L-1 durante el Período 1 
y entre 0,1 y 0,9 mg NO2
--N L-1 durante el Período 2. La presencia de este ion, así 
como la eliminación observada de amonio en cámara anóxica, indicó la posibilidad 
de desarrollo de microorganismos anammox en la biopelícula. 
Se analizaron al final de cada período (días de operación 96 y 180) las principales 
comunidades bacterianas presentes tanto en biomasa en suspensión, como en los 2 
tipos de biopelícula, encontrando diferencias significativas entre la biomasa en 
suspensión y las 2 biopelículas. Las familias dominantes fueron microorganismos 
heterótrofos como la clase Chlorobi SJA-28 y la familia Saprospiraceae. Se 
detectaron abundancias de microorganismos n-damo bacteria muy bajas (del orden de 






fomentar el crecimiento de estos microorganismos en sistemas híbridos, poniendo de 
manifiesto la necesidad de controlar unas condiciones anóxicas/anaerobias. Los 
microorganismos metanótrofos aerobios presentes, principalmente pertenecientes a la 
familia Methyloccoccaceae y Methylophilaceae (este último puede metabolizar tanto 
metano como metanol, producto de oxidación del metano), estuvieron presentes de 
manera equilibrada en las 3 conformaciones de biomasa estudiadas durante el Período 
1, en el cual sus abundancias fueron 4,1% en biomasa en suspensión, 3,9% en 
biopelícula anóxica, y 3,6% en biopelícula aerobia. En el Período 2 esos valores 
fueron, respectivamente, del 1,8%, 3,4% y 8,1%. La presencia de compuestos de 
azufre, así como los episodios de acumulación de sulfuro, pudieron haber afectado 
negativamente a estos microorganismos en biomasa en suspensión, mostrándose más 
robustos en la biopelícula. Estos resultados ponen de manifiesto la importancia de la 
biopelícula tanto anóxica como aerobia, recalcando la importancia de la modificación 
realizada a este prototipo SIAM separando físicamente la etapa de filtración del 
compartimento aerobio, posibilitando el empleo de biopelícula en dicha cámara. 
 
Figura 4.10. Composición de las familias de bacterias de la comunidad microbiana presentes en las tres 
conformaciones de biomasa con abundancias relativas superiores al 1%. 
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Los microorganismos anammox, como Candidatus Brocadia, se detectaron al 
final del Período 1 con abundancias relativas del 0,3%, sin hallarse diferencia entre 
los 3 tipos de muestras tomadas, biopelículas anóxicas, biopelículas aerobias y 
biomasa en suspensión. Sin embargo, esa abundancia se incrementó 
considerablemente en las biopelículas durante el Período 2, donde se observó un 0,2% 
en biomasa en suspensión, 3,7% en biopelícula anóxica y 4,6% en biopelícula aerobia. 
Una vez más, se pone de manifiesto la importancia de ambas biopelículas y la 
separación del compartimento aerobio de la etapa de filtración. 
En el Período 2 se detectó el género Thiobacillus en la biopelícula anóxica en 
cantidades residuales, que puede usar tiosulfato como dador de electrones en la 
desnitrificación, generando ácido sulfúrico, sugiriendo que otros compuestos de 
azufre distintos al sulfuro pudieron contribuir a la desnitrificación. Sin embargo, se 
encontraron abundancias relativas elevadas del orden Thiobacterales, al que 
pertenecen las bacterias oxidantes de sulfuro (SOB), con abundancias del 8,5% en 
biomasa en suspensión, 4,6% en biopelícula anóxica y 3,4% en biopelícula aerobia, 
sugiriendo que la principal vía de desnitrificación con azufre empleó sulfuro como 
dador de electrones. Además de las vías de desnitrificación autótrofas con azufre o 
anammox, nitrito y nitrato pudieron ser eliminados por desnitrificantes heterótrofos, 
como las familias Comamonadaceae, con abundancias comprendidas entre 3,8 y 4,6% 
durante toda la operación, no habiéndose observado diferencias entre las diferentes 
conformaciones de biomasa. 
En cuanto a los organismos nitrificantes, se observaron diferencias positivas en 
la biopelícula aerobia. En el Período 1, la familia Nitrosomonadaceae, conocida por 
contener bacterias amonio oxidantes, estuvo presente con un 2,4% en biomasa en 
suspensión, 2,7% en biopelícula anóxica y 1,8% en biopelícula aerobia. En el Período 
2, esos valores fueron respectivamente del 1,2%, 1,5% y 3,3%. Muy probablemente 
la biopelícula aerobia contribuyese positivamente a lograr la oxidación completa de 
amonio observada al final del Período 2. Los organismos nitrito oxidantes, por medio 
del género Nitrospira, fueron observados con abundancias del 0,7% en biomasa en 
suspensión, 1% en biopelícula anóxica y 0,7% en biopelícula aerobia al final del 
Período 1. En el Período 2, esos valores fueron respectivamente del 0,5%, 0,5% y 







A la vista de estos resultados, se demuestra el importante papel que desarrolla la 
biopelícula, tanto anóxica como aerobia, en este sistema SIAM, con un importante 
papel en el proceso de desnitrificación donde crecen microorganismos oxidantes de 
metano, microorganismos desnitrificantes autótrofos como anammox. Sin embargo, 
la presencia de la biopelícula aerobia no solo contribuyó a mejorar el proceso de 
desnitrificación, sino que también se desarrolló en ella una fracción importante de 
microorganismos nitrificantes, tanto oxidantes de amonio como nitrito, que puede ser 
un punto positivo a la hora de paliar los efectos de episodios de inhibición de la 
nitrificación. 
4.4 CONCLUSIONES 
El sistema SIAM obtuvo durante toda la experimentación eliminaciones de DQO 
mayores al 98% y de amonio mayores al 95% en los períodos donde no se produjo la 
inhibición de la oxidación aerobia de amonio. En el compartimento anóxico se 
detectaron velocidades de eliminación de metano disuelto comprendidas entre 75 y 
135 mg CH4 L
-1 d-1, con porcentajes de eliminación de 60-80%. Respecto a la 
eliminación de OMPs, el sistema obtuvo altas eficiencias (mayores al 70%) en un 
amplio rango de compuestos farmacéuticos, especialmente hormonas y antibióticos 
debido a la combinación de potenciales oxidación-reducción (anaerobio, anóxico y 
aerobio) y a diferentes conformaciones de biomasa (en suspensión y biopelícula).,  
Como era de esperar, no se observó degradación de DZP, DCF y CBZ, conocidos 
compuestos recalcitrantes al tratamiento biológico, que se deberían eliminar si fuese 
preciso, con tecnologías de tratamiento físico-químico adecuadas (membranas de OI, 
ozono o carbón activo). 
El uso de una cámara aerobia adicional con biopelículas permitió potenciar la 
eliminación de NT en el sistema SIAM, sin que se alterase para ello el volumen 
utilizado del equipo. La eliminación de NT se incrementó gradualmente desde los 20 
hasta aproximadamente 43 mg NT L-1 durante los primeros 96 días de operación, 
donde el sulfato no fue añadido en la alimentación. 
 La adición de sulfuro como un dador extra de electrones no tuvo ningún impacto 
en la eliminación de metano disuelto ni microcontaminantes, pero sí contribuyó a 
mejorar la eliminación de nitrógeno, incrementándose hasta 63 mg NT L-1. El uso de 
partículas de soporte en las cámaras aerobias y anóxica, potenció el crecimiento de 
bacterias metanótrofas aerobias, microorganismos anammox y nitrificantes en las 
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biopelículas, con respecto a la biomasa en suspensión. Todas estas poblaciones tienen 
un efecto positivo tanto en la eliminación de nitrógeno como de metano disuelto, por 
lo que se concluye que la modificación realizada en el diseño del MBR mejora el 
comportamiento del proceso SIAM.   
4.5 BIBLIOGRAFÍA 
Alvarino, T., Allegue, T., Fernandez-Gonzalez, N., Suarez, S., Lema, J.M., Garrido, 
J.M., Omil, F., 2019. Minimization of dissolved methane, nitrogen and organic 
micropollutants emissions of effluents from a methanogenic reactor by using a 
preanoxic MBR post-treatment system. Sci. Total Environ. 671, 165–174. 
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2019.03.169 
Alvarino, T., Komesli, O., Suarez, S., Lema, J.M., Omil, F., 2016a. The potential of 
the innovative SeMPAC process for enhancing the removal of recalcitrant 
organic micropollutants. J. Hazard. Mater. 308, 29–36. 
https://doi.org/10.1016/j.jhazmat.2016.01.040 
Alvarino, T., Suárez, S., Garrido, M., Lema, J.M., Omil, F., 2016b. A UASB reactor 
coupled to a hybrid aerobic MBR as innovative plant configuration to enhance 
the removal of organic micropollutants. Chemosphere 144, 452–458. 
https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2015.09.016 
Alvarino, T., Suarez, S., Lema, J., Omil, F., 2018. Understanding the sorption and 
biotransformation of organic micropollutants in innovative biological 
wastewater treatment technologies. Sci. Total Environ. 
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2017.09.278 
Bejarano-Ortiz, D.I., Huerta-Ochoa, S., Thalasso, F., Cuervo-López, F. de M., 
Texier, A.C., 2015. Kinetic Constants for Biological Ammonium and Nitrite 
Oxidation Processes Under Sulfide Inhibition. Appl. Biochem. Biotechnol. 
177, 1665–1675. https://doi.org/10.1007/s12010-015-1844-3 
Buisman, C.J.N., Jspeert, P.I., Hof, A., Janssen, A.J.H., Hagen, R. Ten, Lettinga, G., 
1991. Kinetic parameters of a mixed culture oxidizing sulfide and sulfur with 
oxygen. Biotechnol. Bioeng. 38, 813–820. 
https://doi.org/10.1002/bit.260380803 
Cao, Q., Liu, X., Ran, Y., Li, Z., Li, D., 2019. Methane oxidation coupled to 
denitrification under microaerobic and hypoxic conditions in leach bed 







Carballa, M., Omil, F., Ternes, T., Lema, J.M., 2007. Fate of pharmaceutical and 
personal care products (PPCPs) during anaerobic digestion of sewage sludge. 
Water Res. 41, 2139–2150. https://doi.org/10.1016/j.watres.2007.02.012 
Cardoso, R.B., Sierra-Alvarez, R., Rowlette, P., Flores, E.R., Gómez, J., Field, J.A., 
2006. Sulfide oxidation under chemolithoautotrophic denitrifying conditions. 
Biotechnol. Bioeng. 95, 1148–1157. https://doi.org/10.1002/bit.21084 
Fernandez-Fontaina, E., Gomes, I.B., Aga, D.S., Omil, F., Lema, J.M., Carballa, M., 
2016. Biotransformation of pharmaceuticals under nitrification, nitratation and 
heterotrophic conditions. Sci. Total Environ. 541, 1439–1447. 
https://doi.org/10.1016/J.SCITOTENV.2015.10.010 
Gonzalez-Gil, L., Mauricio-Iglesias, M., Serrano, D., Lema, J.M., Carballa, M., 
2018. Role of methanogenesis on the biotransformation of organic 
micropollutants during anaerobic digestion. Sci. Total Environ. 622–623, 459–
466. https://doi.org/10.1016/J.SCITOTENV.2017.12.004 
Grandclément, C., Seyssiecq, I., Piram, A., Wong-Wah-Chung, P., Vanot, G., 
Tiliacos, N., Roche, N., Doumenq, P., 2017. From the conventional biological 
wastewater treatment to hybrid processes, the evaluation of organic 
micropollutant removal: A review. Water Res. 
https://doi.org/10.1016/j.watres.2017.01.005 
Guerra, P., Kim, M., Teslic, S., Alaee, M., Smyth, S.A., 2015. Bisphenol-A removal 
in various wastewater treatment processes: Operational conditions, mass 
balance, and optimization. J. Environ. Manage. 152, 192–200. 
https://doi.org/10.1016/j.jenvman.2015.01.044 
Hosseinzadeh, M., Bidhendi, G.N., Torabian, A., Mehrdadi, N., 2013. Evaluation of 
membrane bioreactor for advanced treatment of industrial wastewater and 
reverse osmosis pretreatment. J. Environ. Heal. Sci. Eng. 11, 1–8. 
https://doi.org/10.1186/2052-336x-11-34 
Huang, S., Yu, D., Chen, G., Wang, Y., Tang, P., Liu, C., Tian, Y., Zhang, M., 
2021. Realization of nitrite accumulation in a sulfide-driven autotrophic 
denitrification process: Simultaneous nitrate and sulfur removal. Chemosphere 
278, 130413–130413. https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2021.130413 
Huiliñir, C., Acosta, L., Yanez, D., Montalvo, S., Esposito, G., Retamales, G., 
Levicán, G., Guerrero, L., 2020. Elemental sulfur-based autotrophic 
denitrification in stoichiometric S0/N ratio: Calibration and validation of a 
kinetic model. Bioresour. Technol. 307. 
https://doi.org/10.1016/j.biortech.2020.123229 
IMPACTO DE LOS IONES DE AZUFRE EN LA EFICACIA DE ELIMINACIÓN DE METANO 
DISUELTO, NITRÓGENO TOTAL Y MICROCONTAMINANTES MEDIANTE LA 
TECNOLOGÍA SIAM  
117 
 
Joss, A., Andersen, H., Ternes, T., Richle, P.R., Siegrist, H., 2004. Removal of 
estrogens in municipal wastewater treatment under aerobic and anaerobic 
conditions: Consequences for plant optimization. Environ. Sci. Technol. 38, 
3047–3055. https://doi.org/10.1021/es0351488 
Metcalf&Eddy, Tchobanoglous, G., Stensel, D., Tsuchihashi, R., Burton, F., 2014. 
Wastewater Engineering, Fifth edit. ed. McGraw Hill, New York. 
Phan, H. V., Hai, F.I., Kang, J., Dam, H.K., Zhang, R., Price, W.E., Broeckmann, 
A., Nghiem, L.D., 2014. Simultaneous nitrification/denitrification and trace 
organic contaminant (TrOC) removal by an anoxic-aerobic membrane 
bioreactor (MBR). Bioresour. Technol. 165, 96–104. 
https://doi.org/10.1016/j.biortech.2014.03.094 
Reyes-Avila, J., Razo-Flores, E., Gomez, J., 2004. Simultaneous biological removal 
of nitrogen, carbon and sulfur by denitrification. Water Res. 38, 3313–3321. 
https://doi.org/10.1016/j.watres.2004.04.035 
Sánchez, A., Rodríguez-Hernández, L., Buntner, D., Esteban-García, A.L., Tejero, 
I., Garrido, J.M., 2016. Denitrification coupled with methane oxidation in a 
membrane bioreactor after methanogenic pre-treatment of wastewater. J. 
Chem. Technol. Biotechnol. 91, 2950–2958. https://doi.org/10.1002/jctb.4913 
Silva-Teira, A., Sánchez, A., Buntner, D., Rodríguez-Hernández, L., Garrido, J.M., 
2017. Removal of dissolved methane and nitrogen from anaerobically treated 
effluents at low temperature by MBR post-treatment. Chem. Eng. J. 326, 970–
979. https://doi.org/10.1016/J.CEJ.2017.06.047 
Silva, C.D., Gómez, J., Houbron, E., Cuervo-López, F.M., Texier, A.C., 2009. p-
Cresol biotransformation by a nitrifying consortium. Chemosphere 75, 1387–
1391. https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2009.02.059 
Sousa, J.C.G., Ribeiro, A.R., Barbosa, M.O., Pereira, M.F.R., Silva, A.M.T., 2018. 
A review on environmental monitoring of water organic pollutants identified 
by EU guidelines. J. Hazard. Mater. 344, 146–162. 
https://doi.org/10.1016/J.JHAZMAT.2017.09.058 
Suarez, S., Lema, J.M., Omil, F., 2010. Removal of Pharmaceutical and Personal 
Care Products (PPCPs) under nitrifying and denitrifying conditions. Water 
Res. 44, 3214–3224. https://doi.org/10.1016/J.WATRES.2010.02.040 
Wang, J., Lu, H., Chen, G.H., Lau, G.N., Tsang, W.L., van Loosdrecht, M.C.M., 






integrated (SANI) process for saline wastewater treatment. Water Res. 43, 
2363–2372. https://doi.org/10.1016/j.watres.2009.02.037 
Yang, S., Hai, F.I., Price, W.E., McDonald, J., Khan, S.J., Nghiem, L.D., 2016. 
Occurrence of trace organic contaminants in wastewater sludge and their 













EVALUACIÓN DE LA TECNOLOGÍA SIAM PARA EL 
TRATAMIENTO DE AGUAS RESIDUALES DE LA 
INDUSTRIA LÁCTEA  
 
Resumen 
La tecnología SIAM se propone como una alternativa factible para minimizar 
los elevados costes de los tratamientos de aguas residuales de la industria láctea, que 
presentan una elevada carga orgánica contaminante, en términos de consumo de 
energía y generación de lodo de los procesos aerobios comúnmente empleados. 
Para ello se operó un prototipo SIAM, compuesto por una primera etapa UASB 
y un postratamiento en MBR, para depurar las aguas residuales de una industria del 
sector lácteo. La alimentación al UASB contuvo un promedio de 1400 mg DQO L-1, 
66 mg NT L-1 y 25 mg PT L-1. Los resultados mostraron eliminaciones de DQO 
elevadas, un 68% en la etapa anaerobia y un 98% en el sistema global. La eficacia del 
sistema UASB estuvo influenciada por la temperatura, el pH de entrada, así como por 
la concentración de DQO alimentada. El prototipo SIAM pudo eliminar, además, un 
43% del fósforo alimentado, siendo la precipitación química con sales de Ca la vía 
más probable. El postratamiento MBR eliminó un 70-85% del NT presentes en el 
efluente del UASB, usando para ello la DQO remanente presente en el efluente de la 
etapa anaerobia. La concentración de NT presente en el permeado fue menor a 13 mg 
L-1 durante un largo período experimental. La producción aparente de biomasa en el 
SIAM fue de 0,11 g SST g-1 DQO tratada, muy inferior a la que se genera mediante 
tratamiento biológico aerobio, generándose un biogás con un contenido del 60 al 80% 
de metano que se podría aprovechar para reducir el consumo de energía en la planta 
industrial. La tecnología SIAM generó un efluente de alta calidad, libre de sólidos en 
suspensión, bajo contenido en DQO que podría facilitar una potencial reutilización 
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La industria láctea ocupa un lugar relevante, dentro de la Unión Europea, como 
generadora de empleo, con más de 12.000 instalaciones de procesado y 300.000 
puestos de trabajo directos, siendo europeas 5 de las 10 mayores compañías mundiales 
del sector.  Anualmente se gestionan alrededor de 164,8 Mt de leche, referido al año 
2014, dentro de la UE-28. Este sector es conocido por ser un gran consumidor de 
energía, cerca del 80% de la energía se consume como energía térmica para calentar 
agua y generar vapor y el restante 20% de la energía se utiliza en forma de electricidad, 
para activar maquinaria, sistemas de refrigeración, ventilación e iluminación en las 
plantas, situándose el consumo específico de energía entre 0,1 y 0,7 MWh t-1 leche 
procesada en la producción de leche envasada como producto mayoritario (Giner-
Santonja et al., 2019). 
La industria láctea presenta elevados consumos de agua principalmente durante 
las etapas de lavado y desinfección de las diferentes etapas del proceso, así como de 
los medios de transporte de leche, generando aguas residuales con una importante 
presencia de contaminantes orgánicos, lo que resulta en relaciones C/N altas (Singh 
et al., 2019). La generación de aguas residuales dentro del sector varía fuertemente 
entre fábricas y está comprendida entre 0,3 y 12,6 m3 t-1 de leche procesada (Giner-
Santonja et al., 2019) aunque se sitúa habitualmente en torno a 3,5 m3 por tonelada de 
leche procesada, considerándose el principal impacto ambiental de este tipo de 
industrias. Esta elevada cantidad de producción de aguas residuales ha sido objeto de 
atención, debido a los impactos ambientales que genera y a la complejidad de su 
tratamiento (Liew et al., 2020).  
 Debido a la posible existencia de varias líneas de proceso, como pasteurización, 
coagulación o filtración, y de las operaciones de limpieza y desinfección realizadas 
en momentos puntuales, las concentraciones de los contaminantes presentan una 
variabilidad elevada (Rivas et al., 2010). Los efluentes líquidos de una industria láctea 
suelen tener un alto contenido en materia orgánica debido a la presencia de 
componentes de la leche, aceites y grasas, niveles elevados de nitrógeno y fósforo 
debido principalmente a productos de limpieza y desinfección, elevadas variaciones 
de pH por el uso de soluciones ácidas y básicas en limpiezas y conductividades 
elevadas. Entre los procesos de depuración existentes, el proceso comúnmente 
empleado para el tratamiento de aguas residuales en este tipo de industrias es un 






coloidal (Wang and Serventi, 2019), seguido de una proceso biológico basado en el 
proceso de lodos activos (Rivas et al., 2010), lo que implica la necesidad de eliminar, 
mediante procesos biológicos aeróbicos, la carga contaminante de las aguas 
residuales, generando en el tratamiento de las aguas residuales una cantidad 
relativamente alta de lodos y consumiendo una cantidad importante de energía 
eléctrica (Akansha et al., 2020; Wang and Serventi, 2019). Como alternativa a los 
procesos biológicos aerobios, en  las últimas décadas se han implantado en el sector 
procesos anaerobios metanogénicos, que se consideran a día de hoy una alternativa 
factible para el tratamiento de aguas de la industria láctea, ya que permiten una 
reducción notable del consumo de energía y la generación de lodos en la EDAR 
industrial (Buntner et al., 2013; Passeggi et al., 2012). En este sentido, ya se han usado 
en el sector, de forma satisfactoria, sistemas anaerobios como reactores anaerobios 
UASB (Carvalho et al., 2013; Haugen et al., 2015). 
Las tecnologías anaeróbicas se utilizan ampliamente, en países con climas 
templados y cálidos, para el tratamiento de aguas residuales municipales y a nivel 
global para el tratamiento de aguas industriales. Sin embargo, la huella ambiental de 
los tratamientos anaerobios, incluyendo aquellos ubicados en la industria láctea, 
podría verse incrementada por la presencia de metano disuelto en el efluente de los 
tratamientos anaerobios. El tratamiento anaeróbico produce metano, un gas de efecto 
invernadero (GEI) con un potencial de calentamiento de 28 para un horizonte temporal 
de 100 años. Una fracción del metano generado está presente disuelta en el efluente 
tratado, en equilibrio o sobresaturada con respecto a la fase de biogás generado (Souza 
et al., 2011). Para las aguas residuales de baja concentración, el metano disuelto podría 
representar hasta el 50% del metano total producido. El metano disuelto se desorbe 
fácilmente de los efluentes cuando se libera al medio ambiente o se trata 
posteriormente en biorreactores aeróbicos. No obstante, se ha propuesto el uso de 
metano disuelto como fuente de carbono para la desnitrificación biológica para reducir 
tanto las emisiones de gases de efecto invernadero como las concentraciones de 
nitrógeno en las aguas residuales tratadas. Esto podría lograrse utilizando dos vías 
biológicas aeróbicas o anóxicas diferentes. El proceso de oxidación anaeróbica del 
metano (n-damo) dependiente de nitrito/nitrato podría oxidar el metano y reducir los 
aniones de nitrógeno de forma anaeróbica, mientras que el proceso AMO oxida el 
metano aeróbicamente a productos de oxidación de metano, que podrían ser utilizados 
por microorganismos desnitrificantes heterótrofos (Sánchez et al. 2016). 
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En este capítulo se presenta la utilización de un prototipo del proceso SIAM, 
concebido en la Universidade de Santiago de Compostela (patente UE 
EP2952483A1), para el tratamiento “in situ” de aguas residuales generadas en una 
industria láctea. El proceso SIAM consiste en el tratamiento de aguas residuales 
mediante la combinación de un primer proceso biológico metanogénico UASB y un 
postratamiento mediante un biorreactor de membranas (MBR) (Sánchez et al., 2016) 
en el que se estimula el crecimiento de bacterias metanotróficas en la etapa MBR para 
la eliminación de metano disuelto presente en el efluente del UASB. La etapa MBR 
se compone de tres compartimentos: un primer compartimento anóxico, donde se 
oxida el metano disuelto para eliminar una fracción de los aniones de nitrógeno 
presentes en las aguas residuales; un segundo compartimento aeróbico y un tercer 
compartimento de filtración por membrana, donde el ion amonio se oxida a aniones 
de nitrógeno. Con ello se persigue reducir la emisión de GEI y la presencia de NT en 
el efluente, haciendo del SIAM un proceso amigable con el medio ambiente (Sánchez 
et al., 2016; Silva-Teira et al., 2017). 
5.2 MATERIALES Y MÉTODOS 
En este capítulo se ha operado un prototipo SIAM que se instaló en la factoría 
de productos lácteos, Capsa Foods, ubicada en Outeiro de Rei, Lugo, para tratar agua 
residual generada en dicha industria, dentro del proyecto Life-UE Siamec 
(http://www.life-siamec.eu/).  Dicha agua residual se almacenaba previamente en una 
balsa de homogeneización de caudales, con objeto de reducir las puntas de caudal y 
carga contaminante y recibiera previamente un tratamiento de separación de flotantes 
y natas, mediante un sistema de flotación por aire cavitado (CAF). El prototipo 
experimental utilizado en este estudio se componía de las siguientes unidades 
principales: un tamiz rotatorio seguido de un decantador primario que tenían como 
cometido la separación de sólidos en suspensión y parte de las grasas que no se 
separaran en el CAF, un tanque de almacenamiento donde se introduce temporalmente 
el efluente del decantador para su alimentación a  un reactor anaerobio UASB de 3,37 
m3; un segundo tanque de almacenamiento del efluente del UASB para su 







Figura 5.1. Izquierda: Fotografía del prototipo SIAM, en la que se pueden observar las unidades de 
pretratamiento y unidad UASB realizadas en acero inoxidable y contenedor que alberga al MBR y 
sistema Scada. Derecha: MBR previo a su llenado, situado en el interior del contenedor. 
El reactor UASB tiene una altura total de 4280 mm, altura útil del reactor de 
3819 mm y un diámetro interno de 1060 mm, siendo su volumen útil de 3,37 m3. La 
alimentación se introdujo a través de dos entradas enfrentadas, situadas en un punto 
próximo a la base del sistema. A lo largo del reactor se colocaron tomas de muestra 
laterales (puertos laterales) situadas a 700, 1.500, 2.300 y 3.100 mm de altura, que se 
utilizaron para monitorizar la presencia y concentración de lodo anaerobio. Las 
paredes externas del sistema UASB se han aislado con una capa de fibra de vidrio, 
con objeto de minimizar las pérdidas de calor, ya que el sistema se ha diseñado para 
operar a la temperatura del agua residual, por lo que no se controlará la temperatura 
de dicho reactor. La parte superior del UASB consta de un separador gas-sólido-
líquido conformado por una campana de sección cónica invertida y con un rebosadero 
perimetral, donde se extrae el efluente tratado en esta unidad.  
El sistema MBR estuvo compuesto por un primer compartimento anóxico de 
1,37 m3, un segundo compartimento aerobio de 0,22 m3, y un último compartimento 
de filtración de 0,47 m3 en el que se ubicó una membrana de ultrafiltración. Se 
habilitaron 2 recirculaciones, una interna entre el compartimento de membrana y el 
aerobio, y una recirculación externa entre el compartimento aerobio y el anóxico. Se 
utilizó una membrana de ultrafiltración Bio-Cel, modelo XS-1 (Microdyn-Nadir, 
Alemania), con un área y un tamaño de poro respectivamente de 10 m2 y 0,03 µm. El 
flujo medio de diseño recomendado por el fabricante es de 20 L m-2 h-1 por lo que el 
caudal a tratar en esta unidad podría llegar a los 200 L h-1. La membrana se operó con 
ciclos de 7 minutos de permeación y 0,5 minutos de contralavado. En los 
compartimentos anóxico y aerobio se empleó el mismo soporte semiflexible poroso 
(Mutag Biochip, Multi Umwelttechnologie A.G., Alemania) descritos en el capítulo 
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4. El sistema MBR se puso en marcha con un volumen aparente de Biochip del 20% 
tanto en el compartimento aerobio como en el compartimento anóxico. 
Se habilitó un sistema de registro de datos, control y supervisión (Scada) 
mediante acceso servidor web, que permitía monitorizar el sistema a distancia (Figura 
5.2). En las líneas de alimentación al UASB y al postratamiento SIAM, así como en 
la recirculación externa y permeado del MBR, se instalaron caudalímetros para 
conocer los caudales, en la línea de recirculación interna del MBR se instaló un 
rotámetro. Se instalaron sensores de nivel en todos los compartimentos del sistema 
MBR, así como en el reactor UASB y los dos tanques de laminación. Hay que señalar 
que el reactor MBR, el cuadro eléctrico de la planta y el ordenador con sistema Scada 
se ubican dentro de un contenedor de transporte marítimo dotado de ventilación 
(Figura 5.1).  
En cuanto a la capacidad de tratamiento el sistema de pretratamiento y 
tratamiento primario, formado por el tamiz rotatorio y decantador se ha diseñado para 
tratar un caudal de tratamiento de 600 L h-1, superior a la que posteriormente usará 
para alimentar a la etapa UASB del proceso SIAM, diseñado para tratar 400 L h-1 o al 
postratamiento MBR, que recibe un caudal de 185 L h-1. El objetivo de dicha estrategia 
de alimentación ha sido que las unidades situadas aguas arriba nunca limitasen la 
operación, desde el punto de vista hidráulico, de las siguientes unidades de 
tratamiento, de forma que los excesos se devolviesen a la salida del sistema CAF para 
su tratamiento en el sistema de lodos activos que posee dicha factoría.  
Se analizaron muestras de agua pretratada alimentada al UASB, efluente del 
reactor UASB, y muestras de agua del MBR de postratamiento tomadas en los 
compartimentos anóxico y aerobio, así como en el permeado final. Se analizaron los 
siguientes parámetros DQO, DBO5, COT, amonio, nitrito, nitrato, NT, fósforo, 
alcalinidad, SST y SSV, conductividad y ácidos grasos volátiles AGV, utilizando los 







Figura 5.2. Imagen del diagrama de flujo del sistema Scada donde se puede apreciar el tamiz rotatorio, 
decantador primario, primer tanque de laminación (TL1), reactor UASB, segundo tanque de laminación 
(TL2) y reactor MBR con tanque de almacenamiento de permeado. Se observan, asimismo, las señales 
que se adquirieron desde sensores de nivel o presión y caudalímetros instalados. 
Como etapa final, los últimos días de operación del prototipo se operó una 
unidad de filtración por membrana de ósmosis inversa (OI) a la que se alimentó el 
permeado del postratamiento SIAM. La unidad operada fue una Petsea RO® Planta 
Purificadora D51, proporcionada por la empresa Peter Taboada (Redondela, 
Pontevedra). Esta unidad tiene un caudal de diseño de alimentación de 110 L h-1 para 
una temperatura de operación de 18 ºC, y un caudal de diseño de agua producida de 
70 L h-1. 
5.3 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
5.3.1 Resultados de la etapa metanogénica UASB  
El agua residual alimentada al prototipo SIAM se tomó después del 
pretratamiento realizado por la propia factoría en su estación depuradora de aguas 
residuales (EDARi) industriales, que constaba de un tanque de homogeneización, 
sistema de ajuste de pH mediante adición de CO2 y un dispositivo de flotación por 
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aire cavitado (CAF). El pretratamiento de aguas con contenido en grasa está altamente 
recomendado cuando se operan sistemas UASB, especialmente a temperaturas bajas 
(Van Lier et al., 2010). La Tabla 5.1 muestra las características del agua alimentada 
al UASB en cuanto a promedios de los diversos parámetros analizados y desviaciones 
típicas, que presentaron una alta variabilidad en términos de concentración de DQO y 
temperatura, así como de nitrógeno. 
Tabla 5.1. Características del agua residual alimentada al UASB. 
Parámetros Mínimo-Máximo Promedio Desviación 
DQOT (mg L
-1) 191-4024 1421 690 
DQOS (mg L
-1) 61-2332 626 364 
DBO5 (mg L
-1) 50-2290 740 467 
NT (mg L-1) 17-146 66 21 
SST (mg L-1) 70-1700 700 410 
SSV (mg L-1) 70-1620 550 370 
PT (mg L-1) 6-67 25 11 
DQO/N 8-47 23 7 
pH 6.1-9.0 7,4 0.6 
T (ºC) 14-36 27 5 
La unidad UASB se operó durante 530 días. La operación del UASB se puede 
dividir en 3 períodos (Figura 5.3): Período 1, desde el día 1 hasta el día 80; Período 2, 
desde el día 81 hasta el día 283; y Período 3, desde el día 284 hasta el día 530 de 
operación. En el Período 1, en el que se realizó el arranque del rector, el UASB se 
inoculó con 400 L de biomasa floculenta anaerobia procedente de un digestor de 
mezcla completa de una EDAR urbana. Para evitar la pérdida de biomasa debido a las 
malas propiedades de sedimentación que presentaba, el reactor se alimentó en 
discontinuo, con un TRH estimado en 26 h. Esa estrategia no funcionó, lavándose 
gran parte de la biomasa del sistema en menos de 6 de operación. Debido a ello, en el 
primer día de operación del Período 2 (día 81) el reactor UASB se reinoculó 
empleando biomasa granular anaerobia procedente de otra industria del sector 
alimentario, lo que permitió un segundo arranque más rápido, obteniendo 
eliminaciones de DQO buenas desde el inicio del Período 2. La media de eliminación 
de DQO en este período fue del 62,5 ± 16,4%. El TRH aplicado varió desde 9 a 26 
horas. Los valores más elevados se observaron durante el arranque de la unidad UASB 
debido a la alimentación de bajos caudales en discontinuo, disminuyendo a una media 






Durante los primeros 192 d de operación prácticamente no se detecta una 
cantidad significativa lodo en las tomas laterales del reactor y posiblemente la 
eliminación de materia orgánica observada en el sistema, fuera causada por la 
presencia de lodo en el fondo del reactor.  Por ello, se procedió a inocular el UASB 
con una cantidad limitada de lodo granular en el día de operación 124 y 
posteriormente, en el día de operación 188 con 300 L de biomasa granular anaerobia, 
procedente de los reactores UASB de los dos prototipos SIAM y SIAL de los 
laboratorios de la USC. La inoculación del día 124 no causó ningún impacto en el 
nivel de SST o SSV de la toma lateral 1, debido quizás al pequeño volumen de lodo 
utilizado, pero la efectuada en el día de operación 188 se tradujo en la rápida detección 
de lodo en la toma lateral 1, situándose a partir de ese momento entre los 15 y 35 g 
SST L-1 (Figura 5.4). La concentración de SST y SSV en los puntos de muestreo 
superiores, Puertos 2, 3 y 4, fue muy baja o incluso próxima a cero. Ello no significa 
que no se acumulase biomasa en el reactor, pero de hacerlo fue poco significativa, por 
lo que el nivel del manto de sólidos dentro del sistema se situaría entre las tomas de 
muestra 1 y 2. En todo caso, prácticamente todo el lodo generado se pudo lavar con 
el efluente del UASB y los resultados ponen de manifiesto que no se debería usar lodo 
anaerobio de digestores de lodos, como inóculo de UASB industriales. 
Figura 5.3. Evolución de la DQO total en el influente, efluente del sistema UASB y permeado del 
sistema SIAM (eje principal), y del TRH con el que operó la unidad UASB (eje secundario). 
El promedio de la concentración de sólidos totales, calculado para todo el 
volumen del reactor UASB se estimó en 9,7 ± 1,7 g L-1. La velocidad aparente de 
eliminación de materia orgánica calculada para la etapa del UASB fue de 0,16 ± 0,09 
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g DQO g-1 ST d-1. Este valor está en el rango de las velocidades de eliminación 
orgánica obtenidas en ensayos en discontinuo de actividad metanogénica específica 
realizados durante los días de operación 214 y 375, donde se observó un incremento 
de la misma de 0,10 a 0,21 g DQO g-1 ST d-1. Este valor es similar al obtenido por 
Elmitwalli y Otterpohl (2007) tratando aguas grises, o por Seghezzo et al. (2002) tras 
un año de operación de un UASB con una concentración media de 30 g SSV L-1. 
Figura 5.4. Perfil de sólidos en los diversos puertos laterales del reactor UASB. 
Además de la dificultad para operar con una cantidad limitada de lodo, otro de 
los retos planteados con el presente proyecto fue la de operar el sistema UASB sin 
ningún sistema de regulación de temperatura, operando el sistema a una temperatura 
próxima a la que llegase el agua residual alimentada. La temperatura de operación del 
UASB varió entre 15 y 36 ºC, no observando la existencia de gradientes de 
temperatura dentro del reactor UASB. La temperatura ambiental varió desde -2 ºC 
hasta +33 ºC, Las paredes del reactor UASB estaban dotadas de una capa de fibra de 
vidrio como material aislante, para prevenir la pérdida de calor debido a las 
condiciones ambientales. La temperatura del agua residual alimentada al UASB 
disminuyó entre 1 y 4 ºC dentro del reactor en las épocas más cálidas del año y en 
torno a 4 y 8 ºC durante el invierno, debido a las pérdidas de calor a través de las 
paredes del reactor UASB. A pesar de las variaciones, no se observó ningún impacto 
de la temperatura, en la eliminación de materia orgánica del UASB (Figura 5.5). 
El indicador principal de rendimiento de esta etapa fue la evolución de la DQO 






TRH en los Períodos 2 y 3, el parámetro que define el comportamiento del reactor 
UASB es la velocidad volumétrica de eliminación de materia orgánica (ORR). La 
Figura 5.6 muestra las ORR observadas durante la operación del UASB, que variaron 
entre 0 y 3 kg DQO m-3 d-1. 
Figura 5.5. Eliminación de DQO total observada frente a la temperatura de operación del UASB. 
       
Figura 5.6. Evolución de la velocidad volumétrica de eliminación de materia orgánica (ORR) observada 
en el UASB. 
Durante toda la operación del UASB se observó la presencia tanto de biomasa 
en suspensión como granular en el efluente en concentraciones variables (18-600 mg 
SST L-1) hecho también observado en otras investigaciones (Gomes et al., 2011; 
Miranda et al., 2006). Una fracción de esta biomasa granular y floculenta que se 
arrastraba con el agua ascendente en el UASB flotaba, acumulándose en la superficie 
del separador de 3 fases, por lo que fue preciso su eliminación de forma manual. La 
pérdida de biomasa se produjo posiblemente debido a la presencia de grasas en la 
alimentación, que producían el arrastre de parte de los SST (Hwu et al., 1998; Passeggi 
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et al., 2012) o a las oscilaciones térmicas a las que se sometió el reactor, ya que se 
observó que los incrementos de temperatura en sistemas anaerobios aumentan la 
presencia de SST en el efluente (Ahn and Forster, 2002), ya que la entrada de agua 
más caliente podría causar corrientes térmicas ascendentes dentro del sistema. Desde 
el inicio de la operación hasta el día 300, la relación DQOT/DBO5 fue de 1,4-2,0 g 
DQO g-1 DBO5. Desde el día 301 en adelante, prácticamente todo el Período 3, el 
valor de esa relación subió a valores de 2,5-20 g DQO g-1 DBO5, lo que indica un 
descenso significativo en la biodegradabilidad del agua residual. El motivo de dicho 
cambio se puede encontrar en una remodelación a la que sometió la EDAR industrial, 
ya que se construyó un nuevo tanque de homogeneización más voluminoso, por lo 
que el TRH al que se sometía el agua residual bruta se incrementó, lo cual pudo 
incentivar procesos de biodegradación en el propio tanque de homogeneización. Ésta 
podría ser la razón de la subida observada en la relación DQO/DBO, de hecho, en 
varios de las analíticas de DBO5, no se detectó señal de consumo tras haber pasado 
varios días desde el inicio del ensayo. Estos factores se presuponen como los 
responsables de la caída de eficacia de eliminación de DQO en el sistema UASB 
durante el Período 3, que fue del 52,3 ± 16,8% (Figura 5.4). 
Tal como se señaló previamente no se encontró relación entre la temperatura y 
la eliminación de DQO (Figura 5.5). Para analizar el impacto de la temperatura en la 
eliminación de DQO, se deben considerar otros indicadores. Uno de ellos es la 
producción volumétrica de metano en el biogás (Figura 5.7). En este sentido, se pudo 
observar cierta dependencia de la producción de metano con la temperatura, 
incrementándose la velocidad de producción de metano especialmente por encima de 
25 ºC, señalando que por encima de esta temperatura se potencia la biometanización 
de la materia orgánica. Se debe señalar que se observaron varios puntos a temperaturas 
elevadas donde la producción de metano fue baja, lo que indica que la 
biometanización en el sistema estaría influenciado por la temperatura, pero también 
por otros factores, como puede ser la baja biodegradabilidad que puede presentar en 
ciertos momentos el agua residual alimentada, especialmente cuando la presencia de 
DQO es baja. 
Para comprobar el impacto de la biodegradabilidad en la eliminación de DQO, 
se evaluó la relación existente entre la velocidad de carga orgánica (VCO) aplicada al 
UASB y la velocidad volumétrica de eliminación de materia orgánica (ORR), 
observando una tendencia lineal que no se corta en el origen de la gráfica (Figura 5.8). 






se incrementa cuando lo hace la velocidad de carga orgánica, a partir de cierto valor 
umbral, a VCO aplicadas inferiores a 0,63 kg DQO m-3 d-1, el sistema no eliminaría 
materia orgánica del agua residual, correspondiendo parte de estos puntos a momentos 
en los que DQO alimentada era baja, lo que pone de manifiesto la existencia de una 
fracción de materia orgánica no metanizable. Se observó en todo caso, la misma 
tendencia entre la producción de metano y la velocidad de carga orgánica. 
Figura 5.7. Relación entre la producción de biogás y la temperatura en el reactor UASB. 
Figura 5.8. Relación entre los parámetros VCO y ORR en el reactor UASB. 
Desde el arranque de la unidad UASB hasta el día de operación 220 (Período 1 
y parte del Período 2), la composición de metano en el biogás fue del 70-80% y el pH 
fue mayor a 7. Desde el día 221 hasta el día 318, últimos días del período 2 y primeros 
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del período 3, la composición de metano baja hasta un 55-65%, observando al mismo 
tiempo, un incremento en la composición de CO2 que se incrementó desde un 10% 
hasta un 20-30% junto a un descenso en el pH en el reactor UASB, con valores entre 
6,4 y 6,6. Esa bajada de pH estuvo relacionada con la bajada de pH del agua residual 
de entrada, causado seguramente por la degradación de materia orgánica en el tanque 
de homogeneización industrial, por lo que a partir del día de operación 319 el pH se 
controló mediante la adición de sosa en la alimentación del UASB, manteniendo el 
pH en el mismo entre 6,8 y 7,4. A partir de este día, la composición de metano en el 
biogás se mantuvo en el 60-80% (Figura 5.9). 
Figura 5.9. Composición del biogás generado en el UASB. 
5.3.2 Eliminación de nutrientes y eficacia del postratamiento MBR  
El postratamiento SIAM se alimentó con el efluente del UASB a partir del día 
de operación 19 y se operó hasta el día 530, con una media de DQO de 650 ± 291 mg 
DQO L-1, amonio de 29,5 ± 13,7 mg NH4
+-N L-1, NT de 53,8 ± 20,9 mg NT L-1, y PT 
20,2 ± 6,9 mg PT L-1. La relación media DQO:NT:PT fue de 100:8,3:3,1 g g-1. Al 
inicio de la operación, el postratamiento se alimentó con un caudal de 100 L h-1. A 
partir del día 237, ese caudal se aumentó a 185 ± 4 L h-1. El tiempo de retención 
hidráulico varió entre 13,5 y 24,3 h. A partir del día 237 se situó en 15,0 ± 1,0 h. Se 
aplicó una relación de recirculación externa de 3,5 ± 0,6 y recirculación interna 
comprendida entre 2 y 3. En cuanto al pH del permeado del MBR se situó en 8,0±0,3, 
siendo estos valores superiores a los observados en el efluente del UASB (7,1±0,4). 
La temperatura media del agua disminuyó desde los 23,5±4,0 ºC observados en el 






Se debe señalar que la presencia de la membrana en el proceso SIAM aseguró la 
ausencia de sólidos en suspensión en el permeado. La eliminación de DQO en el 
postratamiento se situó por encima del 95% durante toda la operación, con un 
promedio del 97 ± 2%. Los valores de DQO en el efluente de SIAM variaron desde 
10 hasta 69 mg DQO L-1. 
En la figura 5.10 se muestra la evolución de PT determinado en el agua residual 
alimentada tanto al UASB, como al MBR (efluente de UASB) y en el permeado del 
sistema SIAM. A pesar de que el fósforo no es un compuesto objetivo para la 
tecnología SIAM, se constató una eliminación media del 43% de PT alimentado, 
observando la eliminación de este nutriente tanto en el sistema UASB, 17% de 
eliminación, como en el MBR, 26% de eliminación. Aunque en la etapa UASB no se 
esperaba la eliminación de PT, se observó que para aquellas muestras de alimentación 
que contenían más de 30 mg P L-1, su concentración se limitaba en el efluente del 
UASB a menos de 30 mg L-1, produciéndose una eliminación de parte del fósforo 
(Figura 5.10). Se observa que para aguas alimentadas con PT comprendido entre 12 y 
29 mg L-1 se puede producir tanto eliminación como un aumento de este nutriente en 
el efluente y entre 5 y 12 mg L-1 incluso la redisolución del precipitado, aunque el 
pequeño número de puntos no permite el extraer una conclusión clara (Figura 5.11). 
Esto podría deberse a la precipitación o de redisolución de fosfatos de calcio o con 
menos probabilidad de estruvita, durante el tratamiento anaerobio de las aguas, de 
hecho, la concentración de Ca y Mg se midió puntualmente en el agua alimentada, 
estando comprendida en 35-45 mg Ca L-1 y 4-5 mg Mg L-1 y análisis puntuales de 
lodo anaerobio, señalaban la presencia de 30% de este elemento en el residuo seco.  
La precipitación de fosfato de calcio en el MBR podría ser, junto con la 
asimilación biológica incentivada por microorganismos acumuladores de P, los 
mecanismos que explicasen la eliminación de P observado en dicho sistema de 
postratamiento. La relación DBO5/PT determinada en el agua alimentada al MBR, de 
19 g g-1 se encuentran muy próximas a la de 20 g g-1 señalada en la bibliografía 
(Metcalf&Eddy et al., 2014) además la cámara anóxica mantuvo siempre un potencial 
redox anaerobio de -352 ± 53 mV, con agotamiento de aniones de nitrógeno y un 
tiempo de contacto de 3 ± 1,8 h, superior al recomendado de 1 h, lo que propiciaría el 
desarrollo de organismos acumuladores de fósforo. Se debe señalar que el Ca 
observado en el permeado se encontraba en niveles similares a los observados en el 
sistema UASB, y que la presencia de Ca en lodo del MBR fue del 13%.  La 
concentración de PT en el efluente, con un promedio de 14,2 ± 6,7 mg P L-1 está 
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habitualmente por encima del límite de descarga que figura en la autorización 
ambiental integrada de la planta, de 10 mg P L-1, por lo que sería recomendable el 
reducir dicha concentración mediante la optimización de la operación del sistema para 
la eliminación de PT o en su defecto mediante precipitación química. 
                      
Figura 5.10. Fósforo total alimentado al sistema UASB, alimentado al MBR desde el UASB y presente 
en el permeado del sistema SIAM.      
 
 Figura 5.11. Fósforo total eliminado en el reactor UASB frente a la concentración de PT observada en la 
alimentación. 
Respecto a compuestos de nitrógeno, se debe señalar la alta variabilidad 
observada en la concentración de este componente en el agua alimentada al sistema 
SIAM, siendo la concentraciones medias y desviación típica de 67,3 ± 29,4 mg NT L-
1. El efluente del tratamiento UASB presenta concentraciones inferiores de 53,9 ± 






flotantes que se purgaban de forma manual o a parte que se acumularía dentro del 
reactor en forma de lodo. En cuanto al NT observado en el permeado final del sistema 
SIAM se observó una concentración de 13,7 ± 6,7 mg NT L-1 (Figura 5.12).  Las 
velocidades de desnitrificación obtenidas en el postratamiento variaron entre 30 y 160 
mg N L-1 d-1, con un promedio de 80 ± 30 mg N L-1 d-1. 
El efluente del UASB contuvo amonio y una fracción de nitrógeno orgánico, 
seguramente de origen proteico, no hidrolizado en la etapa UASB, tras este 
tratamiento alrededor del 54% del NT se encontraba hidrolizado en forma de amonio. 
La concentración de ion amonio en el permeado fue inferior de 0,5 mg L-1 durante 
casi todo el período de operación, lo que el sistema de postratamiento MBR mostró 
un comportamiento estable y robusto a la hora de nitrificar este compuesto. En ese 
sentido, la concentración de oxígeno disuelto en la cámara aerobia del sistema MBR 
fue de 3,1± 2,0 mg L-1, siendo casi siempre superior a 1 mg L-1 de O2. 
                   
 
Figura 5.12. Nitrógeno total alimentado al sistema UASB, alimentado al MBR desde el UASB y presente 
en el permeado del sistema SIAM. 
Durante la operación del postratamiento SIAM se pueden diferenciar 5 períodos 
diferentes: Período 1 (días de operación 19-80), desde la puesta en marcha hasta 
alcanzar la nitrificación completa; Período 2 (días de operación 81-233), donde se 
alcanzó una eliminación media de NT del 79% con velocidades de carga de nitrógeno 
total elevadas; Período 3 (días de operación 234-285), donde no se alcanzó la 
nitrificación total y la eliminación de NT descendió a un 54%; Período 4 (días de 
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operación 286-479), donde se alcanzó nuevamente la nitrificación total con una media 
de eliminación de NT del 77% aplicando velocidades de carga de NT menores que en 
el Período 2; Período 5 (días de operación 480-531), donde se aplicaron una relación 
de recirculación baja (R=2) y concentraciones de nitrógeno en alimentación 
superiores, estando el amonio presente en el permeado de SIAM y disminuyendo la 
eliminación de NT hasta un 52% (Figura 5.12). 
Figura 5.13. Evolución del NT alimentado al MBR (naranja); amonio (azul) y nitrato (gris) en permeado; 
y temperatura en el compartimento aerobio (verde). 
La pérdida de nitrificación observada en el Período 2 (Figura 5.13) está asociada 
con un incremento de SST a valores mayores de 14 g L-1 (Figura 5.14), concentración 
que redujo la transferencia de oxígeno en el biorreactor, aumentando el consumo de 
oxígeno asociado a decaimiento celular y disminuyendo la transferencia de oxígeno  
(Capodici et al., 2019); en el Período 5 la pérdida de la nitrificación se explica por la 
combinación de fallos operacionales en el sistema y valores de NT más elevados con 


































Figura 5.14. Evolución de la concentración de sólidos en los compartimentos anóxico (gris) y aerobio 
(azul) del postratamiento MBR. 
Figura 5.15. Eliminación de NT observada en el postratamiento SIAM. 
El postratamiento fue capaz no solo de reducir casi el 80% del NT de entrada 
(Figura 5.15), sino que también obtuvo un efluente de alta calidad en términos de NT. 
Tras el arranque de SIAM, exceptuando los Períodos 3 y 5 de pérdida de nitrificación, 
el permeado presentó unos valores de nitrógeno total menores al límite de vertido de 
la autorización ambiental integrada de la planta, 20 mg L-1. El efluente final del 
proceso SIAM, permeado del MBR, presentó un NT medio de 13,0 ± 3,5 y 9,2 ± 2,2 
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del Período 4, el sistema SIAM alcanzó valores de concentración de NT en permeado 
menores a 10 mg L-1, con una media de 7,8 ± 1,4 mg NT L-1 (Figura 5.12). 
El rendimiento celular aparente en el postratamiento MBR fue de 0,26 g SST g-
1 DQO eliminada en esta etapa. Este valor fue similar a otros observados para procesos 
de lodos activos, que pueden variar entre 0,2 y 0,45 g ST g-1 DQO eliminada 
(Habermacher et al., 2015). En todo caso, se debe considerar que los sólidos que 
abandonan el sistema UASB se retienen totalmente mediante tratamiento en la unidad 
MBR, por ello, el rendimiento celular aparente del proceso global SIAM fue mucho 
menor, en torno a 0,11 g SST g-1 DQO eliminada, siendo muy similar al observado 
para procesos anaerobios metanogénicos (van Haandel and G. Lettinga, 1994). Por 
ello, el proceso SIAM podría disminuir en torno a un 60% la generación de biomasa 
con respecto a un sistema convencional de lodos activos. 
           
Figura 5.16. Eliminación de metano disuelto observada en la cámara anóxica del MBR. 
La eliminación de metano disuelto en la cámara anóxica fue tan solo del 25 ± 
25%, observándose una amplia dispersión de valores de la eliminación de metano, que 
pueden ir desde valores inapreciables de eliminación, hasta valores superiores al 50% 
ya observados en la experimentación en los prototipos SIAM de laboratorio (Arias et 
al., 2018; Silva-Teira et al., 2017). No se ha estimado la eliminación de metano en 
cámara aerobia, que podría incrementar estos valores llegando incluso a duplicarla 
(Arias et al., 2018). Esta oxidación de metano puede imputarse a la presencia de 
metanótrofos aerobios, detectados en muy bajas abundancias mediante sondas FISH, 
no habiendo detectado oxidadores anaerobios de metano. Este resultado se atribuye a 






anóxico del postratamiento SIAM, donde la presencia de DQO como fuente de 
carbono en exceso podría dificultar el crecimiento de microorganismos que empleen 
metano, como son los oxidadores aerobios y anaerobios de metano. En un estudio de 
modelado del proceso SIAM (Liñares, 2018), en el que se calibró el modelo con datos 
experimentales de un prototipo SIAM gemelo al utilizado  en este estudio, pero que 
se operó en una EDAR municipal en Cartagena, se observó que la velocidad de 
eliminación de metano, en el compartimento anóxico del MBR, se veía reducido 
notablemente en aquellos escenarios en los que se incrementaba la presencia de 
materia orgánica disponible, en el agua residual alimentada y que la eliminación de 
metano disuelto mejoraba al reducirse el contenido de materia orgánica alimentado. 
En dicho estudio se determinó que en la cámara aerobia del MBR se fomentaría la 
oxidación de metano bajo concentraciones de oxígeno disuelto comprendidas entre 
0,2 y 1 mg L-1. 
La eliminación de NT en el MBR no estuvo limitada por materia orgánica. De 
hecho las relaciones DQO:NT y DBO5/NT observada en el efluente del UASB 
alimentado al MBR eran respectivamente de 12,1 g g-1 y 7,2 g g-1, superiores en todo 
caso a la de 5 g DQO g-1 de N recomendada en la bibliografía (Metcalf&Eddy et al., 
2014). Por otro lado, tanto el contenido de nitrato observado en la cámara anóxica 
como, con un promedio 0,3 mg N L-1, como el muy bajo potencial redox observado, 
-352 mV, parecen corroborar la limitación por nitrato en cámara anóxica. Además, las 
velocidades de eliminación de DQO en el postratamiento fueron de 2,1 ± 0,9 g DQO 
L-1 d-1 podrían justificar la eliminación de 422 mg N L-1 d-1, valor mucho mayor al 
observado durante la operación y que una fracción de la DQO tuviera que oxidarse en 
las cámaras con aireación del sistema. Por tanto, se podrían haber alcanzado 
velocidades de eliminación de nitrógeno superiores si se trabajase con relaciones de 
recirculación más elevadas a las de 3:1 durante casi todo el período experimental, 
pudiendo reducir aún más el valor de NT observado en el permeado del postratamiento 
MBR. 
Se realizaron ensayos de actividad desnitrificante en discontinuo en los días de 
operación 421 y 521. Los resultados indicaron que la desnitrificación se llevó a cabo 
principalmente por desnitrificantes heterótrofos (89%), y una pequeña fracción del 
nitrógeno podría eliminarse empleando productos de decaimiento de la biomasa y de 
la oxidación aerobia del metano (11%), sin detectarse señal de actividad de la 
oxidación anaerobia de metano (Figura 5.17). Además, la contribución de la 
biopelícula anóxica a la desnitrificación no fue significativa, solo un 7% frente a la 
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biomasa floculenta (93%), por lo que no se logró el objetivo de fijar biomasa activa 
en la biopelícula anóxica. Se cree que la razón podría radicar una vez más, en la 
elevada concentración de DQO de entrada al compartimento anóxico, donde la 
biomasa floculenta fue capaz de desnitrificar todo el nitrato presente usando DQO 
biodegradable. El potencial de desnitrificación global obtenido en los ensayos en 
discontinuo fue de 900 mg N L-1 d-1, mayores a los obtenidos experimentalmente en 
el prototipo SIAM, poniendo de manifiesto la limitación de la desnitrificación en el 
compartimento anóxico por el déficit de nitrato que se observó durante toda la 
experimentación. 
 
Figura 5.17. Potencial de desnitrificación determinado en discontinuo, para la biomasa en suspensión y la 
biopelícula anóxica del MBR. 
Se realizaron ensayos en discontinuo de nitrificación en los días 214 y 423 para 
evaluar el potencial de nitrificación tanto de la biomasa floculenta como de la 
biopelícula, controlando la aireación. Se observó que la biopelícula representó el 17% 
de potencial de nitrificación global. El potencial de nitrificación obtenido para la 
biopelícula fue de 40 mg N L-1 d-1, frente a los 200 mg N L-1 d-1 (Figura 5.18). La 
contribución de la biopelícula fue moderada debido a que el MBR se operó con una 









































                                    
Figura 5.18. Potencial de nitrificación de la biomasa en suspensión (azul) y la biopelícula aerobia 
(naranja) frente a la suma de ambos (gris). 
5.3.3 Comportamiento de la membrana de ultrafiltración del MBR y ensayos de 
ósmosis inversa 
Se monitorizó el comportamiento de los parámetros habituales de seguimiento 
de membranas como presión transmembrana (PTM) temperatura (T) permeabilidad y 
flujo por medio del sistema SCADA. En cuanto al comportamiento de la membrana, 
ésta alcanzó flujos altos durante toda la operación, que se mantuvieron en 18-19 L m-
2 h-1 tras el día de operación 171 (Figura 5.19) valores similares a los 20 L m-2 h-1 
observados en sistemas MBR tratando agua residual urbana (Judd, 2002). Se 
realizaron 5 operaciones de limpiezas de mantenimiento, sin observarse la necesidad 
de realizar mantenimientos intensivos con productos químicos hasta los últimos días 
de operación, que no se realizaron. La primera limpieza de mantenimiento se realizó 
en el día de operación 248. El ensuciamiento de la membrana se puede atribuir a la 
elevada concentración de SST con la que se estaba operando (18 g L-1), dado que se 
recomienda operar a concentraciones de SST entre 8 y 12 g L-1 (Sánchez et al., 2013) 
y a la pérdida de nitrificación, dado que se conoce como un factor que influye 
negativamente al rendimiento de una membrana (Sepehri and Sarrafzadeh, 2018). Las 
siguientes limpiezas de mantenimiento se realizaron los días 353, 405, 426 y 501. El 
ensuciamiento causante de la limpieza del día 405 fue debido a problemas 
operacionales; la bomba de permeado y la aireación de la membrana se pararon debido 
a un corte de electricidad, arrancándose al mismo tiempo tras restablecerse la tensión. 
Esta limpieza no fue efectiva, por lo que se necesitó realizar otra en el día 426. Para 
todas las primeras limpiezas, se recuperó la permeabilidad de la membrana casi por 
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Realizando una corrección del flujo de la membrana con la temperatura 
(Ecuación 5.1), se puede calcular el impacto de la temperatura en la permeabilidad. 
Con los resultados obtenidos, a temperatura no fue la responsable del ensuciamiento 
de la membrana. La tasa de ensuciamiento calculada fue de unos 0,5 mbar d-1 durante 
los primeros 200 días, empezando en 1000 L m-2 h-1 bar-1 hasta los 200 L m-2 h-1 bar-
1, cuando se alcanzó el estado estacionario (Figura 5.19). 





                   Ecuación 5.1 
Donde J es el flujo observado (LMH), JT0 es el flujo a una temperatura de 
referencia (LMH), T es la temperatura del agua (ºC) y T0 es la temperatura de 
referencia (ºC). 
 
Figura 5.19. Comportamiento de la membrana de ultrafiltración: Presión Transmembrana (azul) y Flujo 









































                      
Figura 5.19. Permeabilidad de la membrana observada (azul) y corregida a 20 ºC (naranja). 
La membrana de OI se operó con un caudal de alimentación de permeado del 
sistema SIAM de 90 L h-1, siendo el caudal de rechazo de 30 L h-1 y por tanto la 
conversión de agua alimentada en agua osmotizada del 77%. Para prevenir el 
ensuciamiento de la membrana de OI, se siguieron los protocolos de limpieza del 
fabricante. La temperatura de operación del módulo de OI osciló entre 12 y 20 ºC. 
La concentración de cationes, principalmente Na+, en el permeado del 
postratamiento con membrana, en torno a 850 mg L-1, seguido de Ca2+ (30-50 mg L-
1) y K+ (18-24 mg L-1), se reducen notablemente en el agua osmotizada, disminuyendo 
la concentración de Na+ a unos 14 mg L-1 y la de Ca2+ y K+ a menos de 2 mg L-1 
confirmando la reducción observada de conductividad, de 2,9-3,7 mS cm-1 en 
alimentación a menos de 0,1 mS cm-1 en el permeado de OI obtenido.  
Una de las ventajas que presenta la tecnología SIAM, es la de integrar una unidad 
MBR con membrana de ultrafiltración, siendo la tecnología MBR una de las mejores 
tecnologías disponibles (MTD) a la hora de reutilizar las aguas saneadas en la 
industria, tal como señalara el estudio de MTD del “IPPC Bureau de la UE” para el 
sector (Giner-Santonja et al., 2019).  
5.4 CONCLUSIONES 
En este estudio se ha testado la tecnología SIAM con agua residual real de una 
industria láctea. El proceso SIAM mostró ser robusto para esta agua residual industrial 
con una alta variabilidad en la composición de contaminantes. A pesar de las 
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sistema se observaron valores de DQO, NT y SS por debajo del límite de descarga 
que tiene la depuradora de la factoría. 
La etapa anaerobia UASB trabajó con un TRH de 11h, eliminando el 45-70% de 
la DQOT de entrada, con una producción de metano limitada por debajo de 25 ºC. La 
conversión global de DQO en metano fue del 40%, considerando el metano presente 
en el biogás y el metano disuelto en el efluente. La composición de metano en el 
biogás fue del 60-75%. El biogás generado a escala industrial podría emplearse en 
calderas de vapor para el proceso como combustible renovable, sustituyendo una 
fracción del gas natural consumido por la factoría. 
El postratamiento MBR del sistema SIAM eliminó la fracción restante de DQO, 
al menos un 25% del metano disuelto en la cámara anóxica y un 70-85% del NT 
presentes en el efluente del UASB. El TRH se mantuvo en 15h en esta etapa. El NT 
presente en el permeado fue menor a 13 mg L-1 durante un largo período, que podría 
ser variado manipulando la relación de recirculación externa en el MBR. La tasa 
global de crecimiento de la biomasa se situó en torno a 0,11 g SST g-1 DQO tratada. 
Este valor es mucho menor a los observados en plantas de tratamiento de aguas 
residuales basadas en sistemas de lodos activos convencionales tratando efluentes 
similares. 
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DAMO MEDIANTE BIORREACTORES DE MEMBRANAS 
 
Resumen 
Se operaron dos reactores MBR (R1 y R2) con cultivo de bacterias n-damo, con 
objeto de aumentar el conocimiento de los factores que pueden afectar al crecimiento 
o mejora de la actividad de dichos microorganismos. El sistema R1 se utilizó para el 
estudio de la eliminación de microcontaminantes orgánicos (OMPs) por cultivos n-
damo. Transcurridos tan solo 30 días de operación se obtuvieron velocidades de 
eliminación de nitrito de 24 mg N L-1 d-1, alcanzando su capacidad máxima de 55 mg 
N L-1 d-1, obteniendo un 40% de abundancia relativa para la bacteria C. 
Methylomirabilis.  Se observó en R1 una eliminación casi completa de las hormonas 
naturales E1 y E2 y una eliminación parcial para los compuestos ERY, FLX, ROX y 
SMX. 
Para el segundo biorreactor de membrana R2 se siguieron diferentes estrategias 
de cara a potenciar la estabilidad y capacidad desnitrificante de los cultivos n-damo. 
La entrada de pequeñas cantidades de oxígeno con el medio de alimentación pareció 
fomentar ligeramente la actividad desnitrificante (88 mg N L-1 d-1) pero no resuelve 
los problemas de estabilidad observados, por lo que se procedió a desoxigenar las 
bolsas de alimentación. El aumento ligero en la salinidad del alimento utilizado, 
usando hasta un 5% de agua de mar, no causó tampoco ningún efecto positivo o 
negativo aparente. A partir del día de operación 717 se modificó la concentración de 
los macronutrientes fósforo y calcio en el medio de alimentación, logrando con esa 
acción reducir la aparición de precipitados de fosfato de calcio que se observaran en 
el cultivo microbiano. Esta acción causó una mejora tanto en la estabilidad del 
sistema, no observando caídas de capacidad sin causa aparente, y alcanzando una 
capacidad desnitrificante de 118 mg NO2
--N L-1 d-1. Se detectó la baja 
 
 
biodisponibilidad de metales traza como hierro y cobre en el permeado de R2 por lo 
que en el día de operación 787 se añadió un agente quelante de metales, Na2EDTA, al 
medio de alimentación. El resultado ha sido una subida inmediata en la actividad del 
reactor hasta alcanzar la velocidad máxima de eliminación de nitrito de 282,7 mg NO2
-
-N L-1 d-1 y manteniendo durante los últimos 35 días de operación una capacidad 
desnitrificante de 262,2 ± 9,2 mg NO2
--N L-1 d-1. 
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En la actualidad es necesario desarrollar tecnologías de tratamiento de aguas 
residuales más eficientes en términos de su huella ambiental. Además, el desafío de 
los microcontaminantes orgánicos en las aguas residuales es un tema de creciente 
preocupación que debe ser considerado en el diseño y operación de estas nuevas 
tecnologías. Los tratamientos anaerobios metanogénicos, usando normalmente 
reactores UASB, se han implantado en EDAR ubicadas en regiones cálidas y 
templadas del planeta. Este proceso tiene unos menores requerimientos energéticos 
en comparación con los sistemas aerobios de lodos activos, sin embargo, mediante el 
uso de sistemas anaerobios incrementa las emisiones de GEI asociadas al tratamiento 
de las aguas residuales. Una de las principales causas es la presencia de metano 
disuelto en los efluentes anaerobios, con un potencial de calentamiento global 28 
veces superior al CO2 en un horizonte de 100 años según el quinto informe del Panel 
Intergubernamental del Cambio Climático (IPCC Integobernamental Panel on 
Climate Change, 2013). 
La potencial limitación de materia orgánica para un posterior postratamiento de 
eliminación de nitrógeno, así como la emisión de gases de efecto invernadero 
derivados del metano disuelto contenido en los efluentes anaeróbicos, parecen 
cuestionar el uso de tecnologías de tratamiento anaerobio de aguas residuales urbanas  
(Noyola et al., 2006). Como respuesta a esta problemática, el uso de microorganismos 
desnitrificantes de oxidación anaeróbica de metano (n-damo), descubiertos hace 
menos de tres lustros, podría ser una alternativa muy interesante, ya que las bacterias 
n-damo son capaces de reducir el nitrito a nitrógeno utilizando como fuente de 
electrones de bajo coste  el metano disuelto, contrarrestando con los mismos dos de 
los principales problemas de las tecnologías anaerobias; por tanto, no sería necesaria 
o se disminuiría a adición de fuentes de carbono externas costosas, como metanol o 
etanol, para la desnitrificación de nitrato y se reduciría la generación de lodo. Estas 
bacterias descubiertas en los últimos años (Candidatus Methylomirabilis: M. oxyfera, 
M. sinica y M. lanthanidiphila), pertenecientes al filo NC10, son capaces de oxidar el 
metano, en condiciones anaerobias, mediante el uso de nitrito como aceptor de 
electrones por medio de una ruta de desnitrificación intra-aerobia (Ettwig et al., 2010; 
He et al., 2016a; Versantvoort et al., 2018). Entre ellos, “Candidatus Methylomirabilis 
oxyfera” sería el organismo dominante involucrado en el proceso n-damo (Ettwig et 
al., 2010) y también el más estudiado . Este microorganismo utiliza una ruta 
metabólica no descrita previamente en otros organismos, que produce una molécula 
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de oxígeno a partir de la dismutación de dos moléculas de monóxido de nitrógeno. El 
oxígeno que se formaría se usaría, posteriormente, para oxidar metano de una forma 
muy parecida a la que emplean los metanótrofos aerobios (van Kessel et al., 2018).   
Con objeto de aumentar el conocimiento de los microorganismos y de cara al 
posterior desarrollo de procesos n-damo aplicados al tratamiento de aguas residuales, 
se debe profundizar en el conocimiento de las características fundamentales de los 
microorganismos n-damo, por ello, se han utilizado diferentes tipos de reactores para 
el cultivo de microorganismos n-damo:  reactor continuo de tanque agitado (RCTA), 
reactor discontinuo secuencial (SBR) y reactor air-lift con agitación magnética 
(MSGLR) (Hu et al., 2014); los resultados mostraron que el MSGLR obtuvo mejores 
velocidades de eliminación de nitrito, 77 mg NO2
--N L-1 d-1, que los observados para 
el RCTA, 25 mg NO2
--N L-1 d-1, o en el SBR, 10 mg NO2
--N L-1 d-1, como resultado, 
presumiblemente, de la mejor transferencia gas-líquido de metano en el sistema 
MSGLR, aunque se observó el lavado de la biomasa. Una de las estrategias que se 
pueden utilizar para reducir el lavado de biomasa, observado en los sistemas descritos 
anteriormente, sería la de utilizar tecnología de biorreactores de membranas  (MBR) 
con recirculación interna de gas, obteniendo valores de eliminación de nitrito que van 
desde 37 mg NO2
--N L-1 d-1 (Kampman et al., 2014) hasta los 106 mg NO2
--N L-1 d-1 
obtenidos en nuestros laboratorios por Allegue et al. (2018). 
Otra estrategia que permite en la actualidad alcanzar mayores velocidades de 
desnitrificación,  es aquella en la que se combinan en sistemas de membranas el 
cultivo de n-damo bacteria y arquea así como microorganismos anammox, ya sea en 
un reactor de biopelícula de membrana (MBfR) alcanzando velocidades de 882 mg 
NT L-1 d-1 (Cai et al., 2015) o 2497 mg NT L-1 d-1 que se han logrado empleando un 
MBR en el que se usa, adicionalmente, un segundo módulo de membrana para 
fomentar la transferencia gas-líquido de una mezcla de 95% de metano y 5% de 
dióxido de carbono (MAMBR), en la que la presencia de n-damo bacteria ha sido baja 
(Nie et al., 2019). 
Uno de los problemas que se ha referido en la operación de sistemas n-damo ha 
sido la inestabilidad a largo plazo, encontrándose caídas de la actividad sin causa 
justificada (Kampman et al., 2014). En este sentido se debe señalar que el medio de 
cultivo propuesto por Ettwig et al. (2009) es el más empleado en estudios con 
microorganismos n-damo. De cara a estimular la actividad de los microorganismos n-
damo se han llevado a cabo estudios enfocados en la composición de metales traza 
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que han determinado que la adición de hierro y cobre en cantidades traza, mejoran 
aparentemente la actividad n-damo (He et al., 2015a; Lu et al., 2018), mientras que 
hierro, cobre y molibdeno estimulan, además, el crecimiento bacteriano en co-cultivos 
n-damo y bacterias metanogénicas (Jiang et al., 2018). 
Exceptuando una primera tentativa reciente de Lim et al. (2021) que ha tenido 
cierto éxito, los estudios realizados hasta el momento, aunque han aportado mucha 
información, no han permitido como resultado dar el salto a escala industrial de 
procesos n-damo robustos y fiables, para el tratamiento de efluentes de biorreactores 
anaerobios metanogénicos. Las investigaciones previas desarrolladas en nuestros 
laboratorios con la tecnología SIAM (Alvarino et al., 2019; Sánchez et al., 2016; 
Silva-Teira et al., 2017a) que combina una primera etapa UASB para el tratamiento 
de aguas residuales con un postratamiento en MBR híbrido, han permitido detectar 
que una parte de la eliminación de nitrógeno observada, se debía a procesos de 
oxidación anaerobia de metano, siendo la contribución de microorganismos aerobios 
metanogénicos muy elevada y la presencia de microorganismos n-damo, a pesar de la 
eliminación anaerobia observada, más bien escasa. Sigue, por tanto, pendiente el 
desarrollo de sistema procesos innovadores de postratamiento de efluentes de 
biorreactores anaerobios metanogénicos, que permitan aprovechar toda la 
potencialidad que podrían ofrecer los procesos n-damo por sí solos o combinados, por 
ejemplo, con microorganismos anammox. Para ello es fundamental el comprender que 
factores promueven el crecimiento y la estabilidad de cultivos de microorgasnismos 
n-damo y determinar con cierta precisión, posibles sinergias y antagonismos con otros 
procesos, así como determinar aspectos más básicos como la posible actividad 
específica y capacidad volumétrica máxima de los cultivos.    
  Al mismo tiempo, se debe abordar el desafío actual de la presencia de 
contaminantes emergentes en las aguas en general y en particular la presencia de 
microcontaminantes orgánicos en las aguas residuales y su potencial eliminación por 
vía biológica. Las características peculiares de los cultivos n-damo, con generación 
interna de oxígeno por dismutación de monóxido de nitrógeno, hace que sea muy 
interesante el investigar la eliminación de microcontaminantes orgánicos mediante 
microorganismos n-damo, pues estos microorganismos son capaces de eliminar 
metano y nitrógeno de forma simultánea en ambientes anóxicos/anaerobios, 
proclamándose como candidatos para desarrollar procesos innovadores con altas 
eficacias de eliminación de nitrógeno y baja huella ambiental (Liu et al., 2019). Sin 
embargo, los procesos n-damo no están implementados en las estaciones depuradoras 
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de aguas residuales por su bajo rendimiento de eliminación de nitrógeno (Wang et al., 
2017). El conocimiento del comportamiento de estos microorganismos bajo la 
presencia de microcontaminantes es desconocido, por lo que se requiere más 
investigación. 
El objetivo de este estudio fue evaluar específicamente el crecimiento de 
bacterias n-damo en un biorreactor de membrana, en el que se están desarrollando 
estos nuevos microorganismos, tratando un afluente sintético que estimule su 
crecimiento y ver potenciales factores que afectan positiva o negativamente al mismo. 
La eliminación de iones de nitrógeno y metano disuelto será objeto de seguimiento 
junto con las capacidades de este proceso para eliminar microcontaminantes 
orgánicos; De la misma manera, se estudiará por separado las causas de inestabilidad 
del sistema a largo plazo en un segundo reactor. 
6.2 MATERIALES Y MÉTODOS 
Se han operado dos biorreactores de membrana (MBR) de iguales 
características, de 10 L de capacidad y volumen de trabajo 6,65 L en los que se 
enriquecen cultivos de bacterias n-damo. 
  
Figura 6.1. Diagrama de flujo empleado (a la izquierda) y fotografía de uno de los biorreactores 
(derecha) empleados en la experimentación en ambos sistemas. 
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El primer MBR (R1) se operó para evaluar la capacidad de eliminación de 
microcontaminantes orgánicos durante 412 días experimentales, mientras que en un 
segundo sistema MBR (R2) se empleó durante 878 días para evaluar estrategias de 
operación que permitiesen obtener altas actividades de procesos n-damo estables a 
largo plazo; entre esas estrategias se evaluó el impacto de una concentración moderada 
de oxígeno en alimentación (días de operación 83-249), el efecto de la salinidad, 
usando agua de mar filtrada como fuente de iones (día de operación 397-716) para 
estudiar su impacto en la estabilidad del proceso n-damo  y el impacto de la 
biodisponibilidad de compuestos como calcio, fósforo, hierro y cobre en la 
alimentación (días de operación 717-878) buscando óptimos de operación que 
permitiesen alcanzar actividades más altas de forma estable.  
Se han empleado en ambos reactores sendos módulos sumergidos de membrana 
de ultrafiltración de fibra hueca (Puron), con el que lograr la completa retención de 
los microorganismos n-damo, con un área y un tamaño de poro respectivamente de 
0,5 m2 y 0,03 µm. Las membranas se operaron con ciclos de 7 minutos de permeación 
y 0,5 minutos de relajación. Para medir las presiones transmembrana de permeación 
y relajación se emplearon sensores PN2069 (IFM). Dentro de R1 se instaló una sonda 
de pH Atlas Scientific, mientras que en R2 se instaló un sensor de potencial oxidación-
reducción Hamilton Polyplast ORP BCN a partir del día de operación 571. Ambos 
reactores se mantuvieron a 28 ºC mediante baños termostatizados, y se monitorizó la 
temperatura por medio de un sensor DS18B20. 
El medio de alimentación contuvo 9 mg L-1 de NH4Cl, 100 mg L
-1 de NaHCO3, 
y una concentración variable de NaNO2 en función de la actividad del reactor como 
fuente de nitrito. Los macronutrientes y los compuestos traza son los propuestos por 
Allegue et al (Allegue et al., 2018), empleando la misma estrategia de operación, con 
modificaciones en R2 que se detallan en el apartado de resultados (Tabla 6.1). Se 
suministró una mezcla de gas 95% CH4 y 5% CO2 usando un controlador de flujo de 
masa 4800 Series (Brooks).  
Para el estudio de eliminación de microcontaminantes en R1 se seleccionaron 12 
compuestos presentes en las aguas residuales y se alimentaron en continuo: tres 
neurodrogas (FLX, CBZ, DZP), cuatro antibióticos (ERY, ROX, SMX, TMP), tres 
disruptores endocrinos (E1, E2, EE2) y dos antiinflamatorios (IBP, NPX). Se 
alimentaron a partir del día 35 de operación en una concentración de 1 ppb, simulando 
concentraciones ambientales. El muestreo se realizó en la alimentación y permeado, 
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excluyendo la fase sólida debido a la baja concentración de biomasa en el reactor y la 
limitada capacidad de sorción de los microcontaminantes seleccionados en el lodo. 
Tabla 6.1. Concentración de nutrientes y micronutrientes empleada al inicio de la experimentación, y la 
propuesta realizada durante la experimentación de R2. 
 
El inóculo de R1 se tomó de un MBR pre-anóxico desnitrificante del sistema 
SIAM donde metano disuelto era usado como fuente de carbono (Silva-Teira et al., 
2017b). La biomasa inoculada se gaseó se con metano, añadiendo nitrato en 
concentraciones menores a 5 mg L-1 previo al arranque del enriquecimiento n-damo 
llevado a cabo en este capítulo, con el fin de prevenir o reducir la eliminación de 
nitrógeno por decaimiento celular. La concentración inicial de sólidos fue 0,5 g L-1. 
Esta biomasa estaba compuesta por una elevada variedad microbiana, con una baja 
presencia de n-damo bacteria. 
El reactor R2 se arrancó previamente por Allegue et al. (2018) para desarrollar 
un cultivo enriquecido en n-damo bacteria, que se operó durante 388 días. Este día es, 
a todos los efectos, el día 0 de operación del presente capítulo, momento en el que la 
concentración de sólidos suspendidos volátiles del licor de mezcla (SSVLM) era de 
1,08 g L-1.  
Compuesto
Medio propuesto por 




KH2PO4 50 5 mg L
-1
CaCl2 200 20 mg L
-1
MgCl2·6H2O 33 33 mg L
-1
MgSO4 10 10 mg L
-1
Na2AEDT - 1,4 mg L
-1
Se 9,5 9,5 µg Se L-1
W 5,6 5,6 µg W L
-1
Mo 22,6 22,6 µg Mo L-1
Fe 209,5 209,5 µg Fe L
-1
Zn 7,7 7,7 µg Zn L-1
Co 14,9 14,9 µg Co L-1
Mn 110 110 µg Mn L
-1
Cu 63,8 63,8 µg Cu L-1
Ni 11,8 11,8 µg Ni L
-1
B 1,2 1,2 µg B L-1
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El medio sintético de alimentación contuvo 27 mg L-1 de NH4Cl, 100 mg L
-1 de 
NaHCO3, y una concentración variable comprendida entre 100 y 1.232 mg L
-1 NaNO2 
en función de la actividad del reactor como fuente de nitrito. Se emplearon los mismos 
macronutrientes y compuestos traza que en R1 al inicio de la experimentación, 
variándolos a lo largo de la experimentación. 
Se emplearon bolsas de alimentación recubiertas con hojas de aluminio, 
totalmente impermeables al oxígeno, para alimentar ambos sistemas. Las bolsas de 
aluminio se desoxigenaron para evitar la presencia de oxígeno burbujeando el medio 
preparado con gas nitrógeno durante 10 minutos.  
En ambos reactores R1 y R2 se estableció una recirculación de gas, enriquecido 
en metano, de 5,5 L min-1 procedente de la parte alta del reactor hacia la parte baja 
por medio de dos soplantes N 86 KT.18 (Laboport) con objeto de mantener la 
agitación de la biomasa en suspensión y de evitar limitaciones de metano y CO2, 
previniendo el ensuciamiento de las membranas. 
6.3 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
6.3.1 Rendimiento del biorreactor de membrana R1 
El reactor R1 se operó durante 281 días a 28,3 ± 0,3 ºC, con un caudal de 6,7 ± 
0,3 L d-1, que se corresponde con un TRH de 0,99 ± 0,04 d-1. El pH varió entre 6,7 y 
7,9 con una media y desviación estándar de 7,2 ± 0,3. La velocidad de carga de nitrito 
se incrementó de acuerdo con la actividad del reactor, procurando que el nitrito 
residual presente en el sistema fuese lo más bajo posible, para evitar una potencial 
inhibición del proceso n-damo por nitrito.  
Durante la operación de R1 se pueden distinguir 3 períodos en la operación: 
Periodo 1 (días 0-29), que se corresponde con la puesta en marcha del biorreactor; 
Periodo 2 (días 30-184), que se corresponde con el enriquecimiento en n-damo 
bacteria y alcance de la capacidad máxima de eliminación de nitrito; y Periodo 3 (días 
185-281), que se inicia tras un fallo operacional que causa una bajada temporal de la 
capacidad de eliminación de nitrito del sistema, donde se observa que el sistema ha 
alcanzado su capacidad máxima. 
El empleo de bolsas de alimentación impermeables al oxígeno y la 
desoxigenación del alimento, procedimiento sugerido por Allegue et al. (2018), 
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permitió acelerar el arranque del sistema en el Periodo 1, con respecto estudios de 
otros autores (Bhattacharjee et al., 2016; Li et al., 2020; Ma et al., 2017) y los 
obtenidos previamente en nuestros laboratorios (Allegue et al., 2018). La 
concentración de nitrito, y con ello la velocidad de carga de nitrito, se ajustó para que 
el nitrito residual fuese bajo o nulo durante toda la operación (Figura 6.2) y el caudal 
alimentado, junto a la medida de las concentraciones de iones de nitrógeno en 
alimentación y efluente se emplearon para calcular las velocidades de eliminación de 
nitrógeno. Se obtuvieron velocidades de eliminación de nitrito de 13,4 mg L-1 d-1 tras 
8 días de operación, alcanzando rápidamente los 24,0 mg L-1 d-1 el día de operación 
29, con condiciones de limitación de nitrito residual en el medio, cuya concentración 




Figura 6.2. Evolución de la velocidad de consumo de nitrito en el biorreactor de membrana R1 en los tres 
periodos de operación (arriba), y concentraciones de nitrógeno como nitrito en alimentación (verde) y 
permeado (rojo) observadas en R1 (abajo). La flecha indica el fallo operacional sufrido en el día de 
operación 190. 
Fallo operacional 
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En el Periodo 2 se alimentaron de forma constante los OMPs seleccionados y se 
aumentó la carga de nitrito al sistema, manteniendo un nitrito residual entre 0 y 6 mg 
NO2
--N L-1. El pH fue subiendo gradualmente desde 6,9 hasta un máximo de 7,9, ello 
se debe a que la desnitrificación llevada a cabo por n-damo bacteria genera iones 
hidroxilo, aumentando con ello la alcalinidad del medio (Ecuación 1.9). El 5% de CO2 
presente en la mezcla de gas fue suficiente para, con un caudal de gas de 10 L d-1, 
contrarrestar los iones hidroxilo generados y mantener el pH por debajo de 8, 
manteniendo durante toda la operación una composición de CO2 en el gas de salida 
mayor al 1,5%. El objetivo fue evitar la inhibición del proceso n-damo por subidas de 
pH (Allegue et al., 2018), ya que el proceso n-damo se inhibe considerablemente a 
valores de pH superiores a 9 (He et al., 2015b). 
La actividad máxima del reactor se alcanzó entre el día de operación 170 y 184, 
tras pequeños incrementos de la velocidad de carga de nitrito, siendo la concentración 
de nitrito de 55,3 mg NO2
--N L-1 y la velocidad de eliminación de nitrito de 52,7 ± 2,0 
NO2
--N L-1 d-1. La presencia de nitrito en el efluente en ese espacio de tiempo, de 5,1 
± 0,9 NO2
--N L-1, indicó que el sistema había alcanzado su capacidad máxima para 
las condiciones del estudio. Esas actividades están en concordancia con otros 
enriquecimientos n-damo empleando biorreactores de membrana, como es el caso de 
Kampman et al. (2014), quien obtuvo valores máximos de 40 mg NO2
--N L-1 d-1, o 
reactores discontinuos secuenciales (SBR) , obteniendo 58,6 mg NO2
--N L-1 d-1 (Hu 
et al., 2019). 
El día de operación 200 se produjo una entrada accidental de aire al reactor por 
un fallo mecánico en la soplante de recirculación de gas, inhibiéndose parcialmente el 
sistema, con una caída de la actividad hasta 30,4 mg NO2
--N L-1 d-1, evidenciando la 
extrema sensibilidad de estos microorganismos a la presencia de concentraciones 
elevadas de oxígeno (Luesken et al., 2012). Tras alcanzar las actividades máximas en 
el Periodo 2 y recuperarse el sistema de la entrada de oxígeno, la velocidad de 
eliminación de nitrito se recupera dentro del rango de 40 a 52 mg NO2
--N L-1 d-1, con 
valores de nitrito en el efluente, comprendidas entre 1 y 3 mg NO2
--N L-1, indicando 
que la capacidad máxima de eliminación del sistema estaba limitada a estos valores, 
con las condiciones operacionales utilizadas. 
El amonio alimentado al sistema se mantuvo bajo, con el fin de limitar el 
crecimiento de bacterias anammox. El consumo de amonio fue menor a 1 mg NH4
+-
N L-1 d-1 hasta el día de operación 146, situándose en 1,8-3,2 mg NH4
+-N L-1 d-1 hasta 
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el final de la operación. Sin embargo, la adición de amonio no ha supuesto efecto 
aparente alguno en el desarrollo de cultivos n-damo. Tampoco se ha observado 
crecimiento neto de la biomasa durante toda la operación, que se mantuvo en valores 
de SST y SSV en torno a 0,53 y 0,41 g L-1, respectivamente, no siendo posible 
cuantificar la fracción de biomasa adherida a las paredes del reactor. Este bajo 
crecimiento de la biomasa n-damo era esperado debido a la baja tasa de crecimiento 
de microorganismos, con un tiempo de duplicación estimado en 11,5 días (Allegue et 
al., 2018). Se considera que la contribución de la desnitrificación heterótrofa 
convencional ha sido muy baja. A medida que avanzó la operación del sistema, se 
pudo observar la formación de una pequeña biopelícula en las paredes del reactor, 
poniendo de manifiesto la dificultad de cuantificar la cantidad de sólidos presentes en 
el sistema observada previamente (Kampman et al., 2014). 
6.3.2 Composición de la comunidad microbiana en el biorreactor de membrana 
R1  
No se detectaron microorganismos n-damo en el lodo usado como inóculo en el 
reactor R1 empleando la técnica microbiológica FISH. Tras observarse la primera 
actividad significativa de eliminación de nitrito en el día 8 de operación, en el que se 
alcanza una velocidad de eliminación de nitrito de 13,4 mg NO2
--N L-1 d-1, se realizó 
el análisis de la comunidad microbiana del reactor mediante análisis FISH y técnicas 
metagenómicas de secuenciación de ampliaciones del gen 16 s ARN (Illumina) para 
comprobar si pudiese ser debida a microorganismos n-damo. Las sondas FISH se 
emplearon para determinar la presencia de n-damo bacteria, n-damo arquea y 
anammox los días de operación 29, 54, 106 y 196. Se detectaron en grandes cantidades 
microorganismos n-damo por FISH el día 29 de operación, e, confirmando la rápida 
puesta en marcha del biorreactor de membrana y la estrategia utilizada. El 
enriquecimiento fue corroborado por el aumento en las abundancias observadas en 
análisis FISH desde el día de operación 54 en adelante. Por otra parte, los ensayos 
FISH confirmaron la ausencia de microorganismos n-damo arquea y anammox, 
ausencia esperada de acuerdo con los balances de componente realizados con la 
concentración de nitrato y amonio, que descartaban consumos apreciables de estos 
dos iones en el sistema R1. 
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Figura 6.3.  Presencia y enriquecimiento de C. Methylomirabilis detectados por FISH en los días de 
operación 29 (izquierda) y 196 (derecha) con sondas para n-damo bacteria (rosa). Se empleó DAPI para 
teñir todas las células. Las barras de escala indican 10 µm. 
Como complemento a los ensayos FISH, se realizaron análisis metagenómicos 
del gen 16sARN mediante Illumina, de muestras de biomasa de los reactores para 
obtener información más precisa sobre la composición microbiana, en los días de 
operación 54 (Período 2), 196 y 257 (Periodo 3). Durante la experimentación no se 
detectó presencia de los microorganismos n-damo arquea mediante ensayos FISH, por 
lo que no se analizaron mediante la secuenciación de genes. La comunidad microbiana 
fue muy diversa taxonómicamente. Las unidades taxonómicas bacterianas (OTUs) se 
distribuyeron en 37 filos diferentes, de los cuales los más abundantes (tomando como 
referencia los mayores al 1%) representaron el 96,6% ± 0,7% del total de OTUs 
pertenecientes a este nivel (Figura 6.4). El filo NC10 que está asociado a las bacterias 
n-damo (Ettwig et al., 2010) fue el de mayor abundancia en la muestra tomada en el  
Periodo 2, en torno a un 40%, seguido del filo Proteobacteria. En el Periodo 3 
(muestra del día de operación 257), la abundancia relativa de bacterias n-damo sufrió 
una caída hasta un 20%, que puede estar asociada con la entrada de oxígeno en el 
reactor (Luesken et al., 2012), que pudo causar un impacto negativo en esta 
comunidad, y la consiguiente proliferación de otros microorganismos oportunistas 
favorecidos por la entrada puntual de oxígeno y posible decaimiento de parte de las 
comunidades microbianas existentes. 
Las especies se distribuyeron en más de 100 familias. La familia 
Methylomirabilaceae, la familia asociada al filo NC10 a la que pertenece Candidatus 
Methylomirabilis oxyfera, fue la más abundante en todas las muestras analizadas. Se 
encontraron desnitrificantes convencionales heterótrofos como Comamonaceae o 
Hyphomicrobiaceae, también identificados  por otros autores en cultivos de n-damo 
bacteria (Fu et al., 2017; Wang et al., 2019), siendo su abundancia relativa mayor en 
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el Periodo 3, 4,73% y 3,26%, respectivamente. Es probable que estos organismos 
empleen productos de decaimiento de la biomasa para llevar a cabo el proceso de 
desnitrificación convencional (Allegue et al., 2018). Los resultados de la última 
muestra ponen de manifiesto las consecuencias negativas que suponen la entrada de 
oxígeno en el sistema, que conllevó una reducción en la capacidad n-damo. Por tanto, 
resulta crucial mantener un ambiente completamente anóxico. 
La desorción del oxígeno en las bolsas de alimentación posibilitó que la 
presencia de metanótrofos aerobios, como la familia Methylococcaceae, que 
representaban simplemente un 0,15% de la comunidad el día de operación 54 (Período 
2) disminuyese al 0,02% durante el resto de la operación. Del mismo modo, la adición 
de amonio en una concentración limitada posibilitó alcanzar el objetivo de mantener 
controlado el crecimiento de bacterias anammox. La familia Brocadiaceae representó 
el 0,06% del total de la comunidad, sugiriendo que su presencia fue marginal. Así 
más, a pesar de la mayor afinidad de las bacterias anammox por nitrito con respecto a 
las bacterias n-damo, hace pensar que la contribución de las bacterias anammox a la 
desnitrificación llevada a cabo en este sistema ha sido residual. 
Se observó un cambio acusado en la comunidad microbiana que se observó al 
final de la operación (día 257) cuando la biomasa estaba adaptada a la presencia de 
OMPs en la alimentación, aunque no existen motivos para creer que la presencia de 
estos compuestos haya afectado a la dinámica microbiana. Atendiendo a los resultados 
experimentales de eliminación de nitrógeno, los ensayos FISH y los análisis de 
secuenciación de genes 16 s ARN, se puede concluir que se desarrolló con éxito el 
enriquecimiento del cultivo de bacterias n-damo, con abundancias relativas similares 
a las alcanzadas por Allegue et al. (2018), siendo  responsables de prácticamente la 
totalidad de la eliminación observada de nitrógeno. 
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Figura 6.4. Composición de la comunidad microbiana presente en R1: Filos de bacterias (arriba) y 
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6.3.3 El papel de bacterias n-damo en la eliminación de OMPs  
La eficacia de eliminación de los OMPs se estudió durante toda la fase de 
enriquecimiento correspondiente al Periodo 2, para determinar el comportamiento de 
los microorganismos n-damo frente a la presencia de estos compuestos. La sorción en 
el lodo no fue considerada como un mecanismo de eliminación relevante, dado que 
los compuestos estudiados no son lipofílicos, a excepción del FLX y a que la 
generación neta de biomasa en R1 fue inapreciable, manteniéndose la concentración 
de SSV durante toda la operación en unos 0,4 g SSV L-1, apoyando la tesis de la baja 
contribución de la sorción como mecanismo de eliminación de los OMPs. Atendiendo 
a los valores publicados de los coeficientes de Henry para los OMPs seleccionados, 
tampoco se consideró la volatilización como mecanismo de eliminación. Por tanto, 
las eliminaciones obtenidas en este estudio se atribuyen a la biotransformación. Los 
OMPs estudiados se pueden clasificar de la siguiente forma: compuestos 
recalcitrantes al tratamiento aplicado (con eficiencias de eliminación menores al 
20%), como TMP, CBZ, DZP, EE2, IBP y NPX; compuestos altamente 
biotransformables (>90%), como es el caso de E1 y E2; y compuestos 
biotransformados de manera moderada (20-80%), como ERY, SMX, ROX y FLX. 
 
Figura 6.5. Eficacias de eliminación de OMPs observadas en el reactor R1. 
Las bajas eficacia de eliminación de los compuestos CBZ y DZP se sitúan dentro 
de lo esperado, dado que su comportamiento se clasifica como recalcitrante en 
ambientes oxidación-reducción anaerobio, anóxico y aerobio, como ha sido señalado 
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en estudios previos (Alvarino et al., 2018; Suarez et al., 2010). La eliminación de IBP 
se situó en un 15% al final de la experimentación, siendo  un compuesto biodegradable 
en ambientes aerobios heterótrofos, cuya biodegradación se ve favorecida 
especialmente por el proceso de nitrificación biológica y mostrando, por el contrario, 
un comportamiento recalcitrante en ambientes anaerobios metanogénicos (de Graaff 
et al., 2011; Fernandez-Fontaina et al., 2016). De todo ello se puede extraer como 
conclusión que la biodegradación de IBP está altamente influenciada por las 
condiciones de potencial oxidación-reducción y que ambientes anaerobios impiden o 
limitan su biotransformación. 
El comportamiento observado en las hormonas naturales E1 y E2 (eliminación 
casi completa) y la baja o nula eliminación de EE2, fueron similares a los señalados 
previamente para un sistema desnitrificante de lodos activos (Suarez et al., 2010). 
Como diferencia, las eliminaciones de las hormonas naturales E1 y E2 fueron 
superiores en este estudio. 
Los compuestos ERY, ROX, SMX y FLX presentaron una biodegradabilidad 
comprendida entre el 40% y 70% al final de la experimentación, siendo baja a inicio. 
En el caso de FLX, al inicio presentó una eliminación mayor que en el resto de la 
operación, debido a sus propiedades lipofílicas, hasta saturarse el medio y la superficie 
de componentes del reactor de este compuesto. Su eliminación está atribuida al 
fenómeno de sorción en ambientes anóxicos (Alvarino et al., 2018); sin embargo, se 
señalaron altas eliminaciones de FLX en reactores desnitrificantes anóxicos con un 
tiempo de retención celular elevado (Suarez et al., 2010), condiciones que se dan en 
este estudio ya que no se purga lodo del  biorreactor de membrana. En el capítulo 3 
de esta tesis se señala una eficiencia de eliminación para ROX y ERY del 30% en una 
etapa anóxica, comparable también con la eliminación que se encontró en la etapa 
aerobia del mismo sistema. Sin embargo, otros autores observaron una mayor 
biodegradación bajo condiciones anóxicas para el compuesto ROX (Burke et al., 
2014). Aunque la eliminación de SMX se asocia con condiciones anaerobias (capítulo 
3 de la presente tesis; Alvarino et al., 2018), también se han obtenido eliminaciones 
considerables en ensayos discontinuos en condiciones desnitrificantes anóxicas 
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6.3.4 Biorreactor de membrana R2. 
En este sistema se han podido distinguir 4 periodos diferentes de acuerdo con las 
estrategias de operación implementadas: Periodo 1 (días de operación 0-82), 
caracterizado por la pérdida de capacidad desnitrificante del sistema; Período 2, donde 
se estudian el impacto de una concentración moderada de oxígeno en alimentación 
(días de operación 83-249); Período 3 en el que se estudia el efecto de salinidades 
moderadas, aportando al medio una fracción de agua de mar filtrada como fuente de 
iones (día de operación 397-716) para estudiar su impacto en la estabilidad del proceso 
n-damo; y un Periodo 4 (días de operación 717-878), donde se efectúan cambios en la 
alimentación, adaptando la concentración de sales de P y Ca, para evitar la 
precipitación de fosfatos o se añade sal disódica del ácido etilen-aminotetraacético 
(EDTA) con el fin de incrementar la biodisponibilidad de las trazas de Fe y Cu  
añadidas. 
  
Figura 6.6.  Figura superior: evolución de la velocidad de eliminación de nitrito en el biorreactor de 
membrana R2; Figura inferior: concentración de nitrito en alimentación, en verde en el eje principal y 
permeado en rojo en el eje secundario (abajo). 
1 2 3 4 
Adición Na2EDTA 
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El biorreactor de membrana R2 se operó en continuo durante 878 días a una 
temperatura de 28,2 ± 0,8 ºC. con un caudal medio de permeado de 7,0 ± 0,4 L d-1, 
siendo el tiempo de retención hidráulico de 1,0 ± 0,1 d -1. La concentración de nitrito 
alimentada se varió de acuerdo con las velocidades de eliminación de nitrito 
observadas. Los valores de nitrito residuales alcanzaron los 39 mg NO2
--N L-1, sin 
causar inhibición del sistema por acumulación de nitrito (Figura 6.6). El pH varió 
entre 6,4 y 8,4, siendo su media y la desviación típica de 7,7 ± 0,3. 
Durante los primeros 716 días de operación se obtuvieron velocidades de 
eliminación de nitrito comprendidas entre 16,5 y 121,3 mg NO2
--N L-1 d-1 en el 
sistema R2. Se siguieron varias estrategias con el fin de aumentar la actividad del 
sistema no siendo posible el superar velocidades de eliminación superiores a 120 mg 
L-1 y observándose una concentración de nitrito residual de 1,5 ± 1,1 mg NO2
--N L-1 
durante los períodos de mayor estabilidad, o acumulaciones puntuales de este 
compuesto, con concentraciones de 10,9 ± 5,2 mg NO2
--N L-1, sobre todo en el período 
comprendido entre el día 144 y 279 de operación, en el que se realizaron tentativas de 
aumento de carga. Al inicio de la operación se observa un agotamiento del ion amonio 
(días 0-6) debido probablemente a la actividad de biomasa anammox que, aunque se 
encuentra en pequeñas cantidades, agotó dicho ion, quedando la biomasa n-damo sin 
fuente de nitrógeno que posibilite su crecimiento (Esclapez et al., 2014; Ma et al., 
2014). Por ello se decide durante los días 12-249 realizar la adición de amonio 
mediante pulsos diarios, para asegurar la disponibilidad de dicho ion en los primeros 
instantes y permitir que se usase como fuente de nitrógeno para el crecimiento, 
estando disponible en el medio durante al menos 5 horas. Tras no observar cambios 
positivos, se decide alimentar en continuo 35 mg NH4
+-N L-1 desde el día de operación 
250 hasta el día 287, detectándose concentraciones en el efluente entre 0 y 25 mg 
NH4
+-N L-1. Se observó inestabilidad en la eliminación de nitrito, con valores 
comprendidos entre 50 y 107 mg NO2
--N L-1 d-1. El día 251 se vuelve a alimentar 
amonio por pulsos diarios en las mismas condiciones que al inicio de la operación. La 
velocidad de eliminación de nitrito se reduce a 27,1 ± 5,3 NO2
--N L-1 d-1 hasta el día 
370, indicando el posible desarrollo de bacterias anammox durante el aumento de 
amonio en la alimentación. El día de operación 542 se para el reactor (cierre de centro 
por periodo de vacaciones) hasta el día 591 que se vuelve a arrancar. Comprobado 
que el amonio no influía en esas condiciones en el crecimiento de microorganismos 
n-damo y para limitar la posible actividad anammox, se decide alimentar de nuevo 
amonio en continuo a partir del día de operación 591 y hasta el final de este 
experimento, fijando una concentración de 4 mg NH4
+-N L-1 en la alimentación 
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Impacto de oxígeno disuelto en R2 (días de operación 83-249) 
Con el fin de comprobar el impacto del oxígeno en los cultivos n-damo, se dejan 
de desoxigenar las bolsas de alimentación a partir del día de operación 83, siendo la 
concentración de oxígeno en las mismas de 9-12 mg O2 L
-1, el objetivo era comprobar 
si trazas de este compuesto podía favorecer o no el desarrollo y estabilidad de los 
cultivos n-damo. Se estimó una concentración de oxígeno disuelto máxima en el licor 
de mezcla de 0,3 mg O2 L
-1, suponiendo la desorción de oxígeno disuelto con la 
corriente de biogás e ignorando el potencial consumo biológico del mismo. Lo más 
seguro es que la concentración de este compuesto fuese muy inferior, por el probable 
consumo biológico de este compuesto. A partir del día 83, tras no purgar oxígeno en 
las bolsas de alimentación, la actividad de R2 se incrementó levemente alcanzando 44 
mg NO2
--N L-1 d-1 en los primeros 10 días, mientras que durante los 67 días previos 
el reactor mostrara una velocidad de eliminación de nitrito estable de 29,3 ± 3,9 mg 
NO2
--N L-1 d-1. 
Con esta estrategia de operación no fue posible el incrementar la actividad del 
reactor R2 por encima de 88 mg NO2
--N L-1 d-1. El sistema se inhibió el día 122 al 
generarse vacío en la cabeza del reactor y dar lugar a la entrada no contralada de aire, 
lo cual aportaría oxígeno de forma incontrolada al medio. Del comportamiento del 
reactor se observó que el sistema alcanzó una velocidad máxima de eliminación de 
nitrito de 79,8 ± 7,8 mg NO2
--N L-1 d-1, mostrando una pérdida de actividad entre los 
días de operación 166 y 202 debido a una nueva entrada de oxígeno al reactor el día 
166, necesitando en esta ocasión un período de tiempo mayor para recuperar la 
actividad previa. 
Debido a los resultados poco satisfactorios se decide, en el día de operación 249, 
parar la alimentación con oxígeno y purgar las bolsas de alimentación, tal y como se 
recomienda en la bibliografía (Allegue et al., 2018).  
Ya fuera de este período, durante el día de operación 264 vuelve a tener lugar un 
episodio de inhibición por entrada de oxígeno al reactor. Estos episodios de inhibición 
por entradas de oxígeno en el reactor concuerdan con los resultados obtenidos en otros 
estudios en los que se investigaba el impacto del oxígeno sobre cultitos n-damo en 
ensayos a corto término, para ello, Luesken et al. (2012) realizaron una serie de 
ensayos discontinuos, usando botellas parcialmente llenas con un medio líquido e 
inoculadas con biomasa procedente de un reactor n-damo, el espacio de cabeza de las 
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botellas contenían una fase gas, enriquecida en metano con presencia de una cantidad 
de oxígeno puro  comprendida entre el 2 y 8% a 30 ºC (Luesken et al., 2012) 
observando una reducción de la actividad n-damo del 57 y 81%, respectivamente. Sin 
embargo, la investigación presentada en este capítulo, realizada con sistemas 
continuos, sugiere que la sensibilidad de las bacterias n-damo al oxígeno podría ser 
significativa a concentraciones de oxígeno bajas, ya que la actividad del sistema 
aumenta de unos 75 mg L-1 d-1 a 107 mg L-1 d-1 incremento del 45% observado, tras 
eliminar la presencia de oxígeno disuelto en las bolsas, durante los siguientes 10 días 
de operación; se debe reseñar que se ha estimado una concentración de oxígeno en 
fase gas, suponiendo que no se consumiese, del 0,8% muy inferior a la señalada en el 
estudio en discontinuo. Cabe reseñar que la presencia de oxígeno en la alimentación, 
en las mismas cantidades que las estudiadas en esta tesis, ha imposibilitado el 
desarrollo de cultivos de  microorganismos n-damo, cuando no se posee biomasa con 
actividad reseñable en un reactor MBR análogo (Allegue et al., 2018), por lo que la 
presencia de este elemento se debe limitar en los arranques de los sistemas n-damo.   
Período 3 (días 397-716): Impacto del efecto de la salinidad 
Otra estrategia seguida para incrementar la capacidad del MBR fue aportar 
salinidad al sistema, para ver si tenía efecto en la actividad n-damo. Para ello, se 
alimentó agua de mar filtrada desde el día de operación 397 hasta el 716, con una 
dilución comprendida entre 1:20 y 1:100 con respecto a la alimentación. El fin es 
investigar la influencia de los nutrientes traza y la propia salinidad aportada por el 
agua de mar sobre la actividad de los microorganismos n-damo. Sin embargo, la 
presencia de estos iones en la concentración estudiada no mostró efecto alguno 
positivo o negativo sobre el comportamiento del cultivo n-damo, respecto al período 
anterior, por lo que se retiró el aporte de agua de mar de la alimentación a partir del 
día de operación 717 buscando otra estrategia para incrementar la actividad. 
Cambio de la concentración de P y Ca en el medio (días de operación 762-
787) 
De la biomasa acumulada en el reactor, hasta 1,41 g SST L-1, se había observado 
que tan sólo un 80% eran sólidos volátiles por lo que se presupuso la posible 
acumulación de precipitados. Una de las hipótesis que se barajaron para explicar tanto 
la imposibilidad de aumento de capacidad n-damo de los reactores, como las 
acumulaciones puntuales de nitrito, sin causa aparente, fue la formación de 
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precipitados debido al exceso de sales en el medio que impiden el crecimiento de 
nuevas bacterias y provocan las caídas de la actividad desnitrificante al no renovarse 
la población microbiana. La inestabilidad de cultivos n-damo, sin causas justificadas, 
ya había sido observada en el pasado por otros investigadores (Bhattacharjee et al., 
2016; Kampman et al., 2014, 2012) que utilizaban el medio de cultivo propuesto por 
Ettwig et al. (2009). Por ello, en los días 650 y 750 se analiza la biomasa mediante un 
microscopio electrónico de barrido con espectroscopia de rayos-X con dispersión de 
energía (SEM-EDX) empleando un equipo de los servicios generales de la USC 
(SEM, Zeiss Fesem Ultra Plus con EDX). 
De la muestra extraída en el día 650 de operación se detectó la presencia de 
precipitados de fósforo y calcio en el lodo biológico, por lo que el día de operación 
717 se modificó el medio de alimentación, disminuyendo a la décima parte la 
concentración de CaCl2 y KH2PO4 El medio de Ettwig et al. (2009) empleaba 
concentraciones de 200 y 50 mg L-1 de CaCl2 y KH2PO4, respectivamente, por lo que 
a partir del día 717 de operación la concentración de ambos componentes se redujo a 
20 y 5 mg L-1 Tras realizar un segundo análisis el día de operación 750, se observa la 
disminución de los precipitados de fósforo y calcio, aumentando la relación SSV/SST 
al 87%. Los días 745, 752 y 761 se realizan re-suspensiones tanto del medio de cultivo 
presente como de la biopelícula, adherida a las paredes del reactor y a la membrana, 
observada desde antes del cambio del medio de alimentación, empleando nitrógeno 
gas. Como resultado del cambio del medio y de la re-suspensión de la biomasa, la 
actividad del reactor empieza a aumentar hasta alcanzar 137,9 mg NO2
--N L-1 d-1 el 
día de operación 780. Aunque la estrategia de reducción de compuestos de P y Ca 
tuvo efectos positivos, la actividad se mantuvo, sin embargo, estable durante el 
intervalo de días de operación 762-787, con una velocidad de eliminación de nitrito 
de 118,1 ± 13,2 mg NO2
--N L-1 d-1.  
Esta estrategia de reducción de compuestos de P y Ca, evitando la precipitación 
de los mismos sobre el lodo biológico, ya se ensayara con éxito en nuestros 
laboratorios en el pasado, para un cultivo de biomasa anammox en un reactor MBR 
(Trigo et al., 2006) así la reducción en la concentración de calcio y fósforo en el medio, 
hasta 1/40 del Ca y 1/5 del P original del medio recomendado por Van de Graaf et al. 
(1996) para el crecimiento de bacterias anammox, se tradujo en un aumento notable 
la capacidad de desnitrificación. La estrategia de reducción de P y Ca utilizada en este 
capítulo, es justamente la opuesta a la que planteara He et al. (2016b), quienes 
emplearon una concentración de 300 mg L-1 tanto para CaCl2 como para KH2PO4 en 
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un reactor secuencial SBR en el que se cultivaba n-damo bacteria, observando 
capacidades de eliminación de nitrito de sólo 11 mg NO2
--N L-1 d-1. La mejora 
observada por dichos autores, aumentando la cantidad de Ca y P, podría derivarse del 
aumento en la capacidad tampón del medio utilizado que les ayudaría a mantener el 
pH en valores neutros. Un exceso de compuestos inorgánicos en el medio de 
alimentación puede causar la sobresaturación de las sales en el reactor, que podría 
causar una excesiva precipitación de compuestos inorgánicos sobre los 
microorganismos, o incluso a nivel intracelular, implicando con ello la reducción de 
la actividad desnitrificante. Por otra parte, Versantvoort et al. (2018), durante un 
experimento de 6 años de duración, continuación del estudio llevado a cabo por Ettwig 
et al. (2009) y empleando su medio, obtuvieron unas eliminaciones de nitrito medias 
de unos 42 mg NO2
--N g-1SSV d-1, valores menores a los valores máximos obtenidos 
en este estudio, comprendidos entre 60 y 70 mg NO2
--N g-1SSV d-1. 
Figura 6.7. Fotografía del licor de mezcla del reactor mediante microscopía electrónica de barrido en los 
días de operación 650 (izquierda) y 750 (derecha). 
Se debe señalar como curiosidad que a partir del día de operación 745, después 
de la reducción de P y Ca efectuada el día 717, no se detectó N2O en el gas de salida 
del sistema, tras re-suspender la biomasa, este gas no se genera mediante el proceso 
n-damo, pero sí por microorganismos heterótrofos convencionales, en medios en los 
que se produce una fuerte limitación de fuente de carbono con una relación DQO/N 
baja (Desloover et al., 2012). 
La estabilidad en la actividad del reactor, sin poder aumentar, indica una 
limitación en el sistema que impide el aumento de actividad, pero como dato positivo 
ya no se producen caídas en la capacidad de eliminación de nitrito, posiblemente como 
consecuencia de la disminución de los precipitados de fósforo y calcio que pudieron 
afectar a la actividad.  
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Impacto de la biodisponibilidad de hierro y cobre (días de operación 787-
878) 
Tras observar las actividades máximas y la estabilidad entre los días de 
operación 762 y 787, y habiendo evaluado el impacto de los macronutrientes en el 
medio, se decide investigar la posible ausencia o exceso de alguno de los 
micronutrientes contenidos en las trazas ácidas y básicas. Ello está motivado porque 
tanto en las bolsas de alimentación como en el preparado de trazas ácidas, se observa 
la aparición de un precipitado que podría afectar a la biodisponibilidad de alguno de 
los micronutrientes por formación de precipitados insolubles. Para ello, se procede a 
analizar mediante ICP-MS los elementos presentes en las trazas, previamente 
filtradas. La primera muestra se envió a analizar el día de operación 655, 5 días 
después de analizar la presencia de precipitados en el licor de mezcla por primera vez, 
y se repitieron los análisis los días de operación 795 y 844. 
 
Figura 6.8. Concentración de metales disueltos en el medio de alimentación (azul) y permeado (gris) del 
reactor R2 en los días de operación 655, antes de la adición de Na2EDTA (arriba), y 844 después de la 
adición de Na2EDTA (abajo). 
Los resultados del primer análisis mostraron que las concentraciones de hierro, 
cobre y zinc eran más bajas que la concentración deseada según el concentrado de las 
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trazas empleadas (Tabla 6.1). La concentración en alimentación de estos elementos 
fue: de hierro 4,5 µg L-1, cobre 4,7 µg L-1 y zinc 7 µg L-1. En el permeado, y por tanto 
en el licor de mezcla, no se detectó hierro, mientras se observaron 3,0 µg L-1 de cobre 
y 3,7 µg L-1 de zinc. Para aumentar la biodisponibilidad de estos tres elementos se 
decidió añadir sal disódica del Ácido Etilendiaminotetraacético (Na2-AEDT) como 
agente quelante en las trazas ácidas, de forma que en la alimentación se hallase en una 
concentración de 1,4 mg L-1. 
El día de operación 787 se añade Na2-AEDT a las nuevas trazas ácidas. Se decide 
esperar a este día para comprobar el efecto de la modificación del medio mineral, sin 
alterar su impacto, hasta que el sistema mostró un comportamiento de estancamiento 
en las actividades observadas. En los días de operación 795 y 844 se comprueba el 
aumento de la biodisponibilidad de los 3 elementos en el medio. El día 795, la 
concentración en alimentación de estos elementos fue: de hierro 129,9 µg L-1, cobre 
62,8 µg L-1 y zinc 79,8 µg L-1. En el permeado, y por tanto en el licor de mezcla, se 
observaron 47,0 µg L-1 de hierro, 21,3 µg L-1 de cobre y 14,0 µg L-1 de zinc. El día de 
operación 844 se hallaron concentraciones muy similares. 
El aumento biodisponibilidad Fe y Cu añadiendo Na2-EDTA provocó un 
aumento rápido en la actividad del reactor en cada día analizado. El día 794 la 
velocidad de eliminación de nitrito ya era de 146,2 mg NO2
--N L-1 d-1, que aumentó 
hasta el día 817 con un valor de 239,8 mg NO2
--N L-1 d-1. Ese día se observó un color 
amarillento en el permeado, que se asoció al ensuciamiento de la membrana que 
podría haberse favorecido durante la formación de precipitados de fósforo y calcio, y 
por la tendencia observada en este estudio de la biomasa n-damo para crear 
biopelículas que podrían adherirse sobre la membrana. Por tanto, ese día se para el 
reactor, se extrae la membrana y se limpia, de tal forma que durante una limpieza 
mecánica se recupera toda la biomasa y se reintroduce al reactor rápidamente para 
minimizar la entrada de oxígeno. Tras limpiar la membrana y alimentar solamente la 
mezcla de metano y dióxido de carbono, el reactor se vuelve a poner en marcha el día 
824, comenzando con concentraciones bajas de nitrito en la alimentación. Ese es el 
motivo de la pérdida de capacidad observada entre los días 829 y 837. El sistema 
aumentó su actividad hasta alcanzar una velocidad de eliminación de nitrito máxima 
de 282,7 mg NO2
--N L-1 d-1, manteniendo una estabilidad en la eliminación de nitrito 
de 262,2 ± 9,2 mg NO2
--N L-1 d-1. Por tanto, el aumento de biodisponibilidad de hierro 
y cobre supuso un aumento en la actividad del reactor, mientras que la reducción de 
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precipitados en el licor de mezcla podría propiciar un ambiente para la estabilidad del 
reactor, sin caídas significativas en la actividad. 
La influencia de la composición de metales traza fue objeto de estudio por parte 
de otros autores. He et al. (2015) encontraron que la adición de hierro y cobre 
mejoraban la actividad de bacterias n-damo a concentraciones menores de 1.110 µg 
L-1 and 635 µg L-1, respectivamente, pero una mayor adición de Fe y Cu no supuso 
una mejora de la actividad, sugiriendo la existencia de otros factores limitantes; 
concentraciones de Cu mayores que 1.588 µg L-1 inhibieron inmediatamente la 
actividad n-damo. Así mismo, obtuvieron que los metales traza Zn, Mo, Co, Mn y Ni 
no causaron impactos significantes a concentraciones comprendidas entre 0,5 y 2,0 
µmol L-1. Lu et al. (2018) también alcanzaron las actividades máximas para cultivos 
n-damo a concentraciones de Fe de 1.110 µg L-1, con una pequeña disminución a 
mayores concentraciones.. Jiang et al. (2018) evaluaron los efectos de Fe, Cu y Mo 
en un co-cultivo de bacterias n-damo y bacterias metanogénicas; los resultados 
mostraron que esos compuestos estimulaban no solo las velocidades de eliminación 
de nitrito, sino también el crecimiento bacteriano. Sin embargo, en el presente estudio 
las concentraciones de Fe y Cu empleadas son menores a las máximas señaladas por 
estos autores. Además, dado que se reportó que el Zn no influye en la mejora de 
actividad n-damo, el aumento de su biodisponibilidad en este estudio no se considera 
como una causa del aumento de actividad del sistema, atribuyéndolo a Fe y Cu. 
Al igual que tras la reducción de Ca y P en el medio, tras el aumento de la 
biodisponibilidad de Fe y Cu no se ha vuelto a detectar N2O en el gas. Dado que el 
N2O no es un compuesto que se produzca como consecuencia del proceso n-damo, 
pero sí de la desnitrificación heterótrofa convencional, especialmente en presencia de 
algún inhibidor o limitación de fuente de carbono, se presupone que ha sido causado 
por microorganismos heterótrofos convencionales, a partir de productos de 
decaimiento procedentes de biomasa n-damo afectada por la precipitación de fosfatos. 
Hasta el día 787 se detectaron valores de Carbono Orgánico Disuelto (COD) en el 
efluente del biorreactor comprendidos entre 1 y 25 mg L-1, mientras que, a partir de 
ese día y hasta el final de la operación, no se detectó COD, indicando que la actividad 
desnitrificante convencional era residual.  
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6.3.5 Evolución de la diversidad microbiana en R2 
Se realizaron análisis metagenómicos del gen 16S rARN mediante Illumina de 
muestras de biomasa de los reactores para obtener información más precisa sobre la 
composición microbiana, en los días de operación 62, 98, 132, 180, 221, 446 y 543. 
Durante la experimentación no se detectó presencia de los microorganismos n-damo 
arquea mediante ensayos FISH, por lo que no se analizaron mediante la secuenciación 
de genes. La comunidad microbiana fue muy diversa taxonómicamente. Las unidades 
taxonómicas bacterianas (OTUs) se distribuyeron en 44 filos diferentes, de los cuales 
los más abundantes (tomando como referencia los mayores al 1%) representaron el 
97,4% ± 0,9% del total de OTUs pertenecientes a este nivel (Figura 6.9). El filo NC10 
que está asociado a las bacterias n-damo (Ettwig et al., 2010) fue el de mayor 
abundancia, en torno a un 35-60%, seguido del filo Proteobacteria. En las muestras 
de los días de operación 568 y 609, la abundancia relativa de bacterias n-damo sufrió 
una caída hasta un 12%, espacio de tiempo en el que la actividad del sistema cae a 
unos 22 mg NO2-N L
-1 d-1 que puede estar asociada con una caída del pH a 7,1 en el 
reactor, que pudo causar un impacto negativo en esta comunidad, y la consiguiente 
proliferación de otros microorganismos oportunistas que pudieron verse favorecidos 
por la presencia de ambientes más ácidos, como se observa al incrementarse la 
presencia de Acidobacteria, con más de un 50% de abundancia relativa en esa franja 
de tiempo. Este punto coincide también con el arranque del reactor tras 50 días parado 
por período vacacional, que pudo haber influido en la caída de pH. 
Las especies se distribuyeron en más de 100 familias. La familia 
Methylomirabilaceae, la familia asociada al filo NC10 a la que pertenece Candidatus 
Methylomirabilis oxyfera, fue la más abundante en todas las muestras analizadas, 
excepto las mencionadas previamente. Se encontraron desnitrificantes convencionales 
heterótrofos como Comamonaceae o Hyphomicrobiaceae, también identificados  por 
otros autores en cultivos de n-damo bacteria (Fu et al., 2017; Wang et al., 2019), 
observándose una abundancia relativa mayor en los días de operación 180, 221 y 446, 
con una abundancia de 4,73%, 4,50% y 4,31%, respectivamente. Es probable que 
estos organismos empleen productos de decaimiento de la biomasa para llevar a cabo 
el proceso de desnitrificación convencional (Allegue et al., 2018), decaimiento que 
podría estar propiciado por la parada del reactor durante 50 días, poniendo de 
manifiesto la complejidad del sistema. 
 
 





Figura 6.9. Composición de la comunidad microbiana presente en R2: Filos de bacterias (arriba) y 
familias de bacterias (abajo) con abundancias relativas superiores al 1%. 
La presencia de metanótrofos aerobios, como la familia Methylococcaceae, que 
representaban menos del 0,07% de la comunidad durante toda la operación del reactor, 
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incluso en el período 3 donde se probó el impacto del oxígeno disuelto sobre el cultivo 
n-damo. Del mismo modo, la adición de amonio en una concentración limitada 
posibilitó alcanzar el objetivo de mantener controlado el crecimiento de bacterias 
anammox. La familia Brocadiaceae representó entre el 0,5% y el 1,2% del total de la 
comunidad al inicio de la operación, donde se observó agotamiento de amonio durante 
los 6 primeros días. Tras probar la alimentación de amonio tanto por pulsos como en 
continuo a concentraciones de 35 mg NH4
+-N L-1, desde el día 591 hasta el final de 
operación se alimenta amonio en continuo con una concentración de 4 mg NH4
+-N L-
1. Ya en la muestra del día 543 se detecta una bajada de la abundancia relativa de 
anammox al 0,1% sugiriendo que su presencia fue marginal a partir de ese momento. 
Así más, a pesar de la mayor afinidad de las bacterias anammox por nitrito con 
respecto a las bacterias n-damo, hace pensar que la contribución de las bacterias 
anammox a la desnitrificación llevada a cabo en este sistema ha sido residual. 
Por tanto, se puede concluir que en el cultivo de bacterias n-damo, con 
abundancias relativas similares a las alcanzadas por Allegue et al. (2018), los 
microorganismos responsables de prácticamente la totalidad de la eliminación 
observada de nitrógeno fueron n-damo bacteria. 
6.4 CONCLUSIONES 
Este estudio proporciona una contribución significativa al desarrollo de nuevos 
procesos biológicos para la eliminación simultanea de metano disuelto y nitrito 
mediante cultivos n-damo bacteria, además de nuevos conocimientos sobre la 
capacidad de estos microorganismos para eliminar microcontaminantes orgánicos. El 
uso de un primer biorreactor permitió lograr enriquecimiento de un cultivo n-damo en 
un corto espacio de tiempo, alcanzando velocidades de eliminación de nitrito de 24 
mg NO2
--N L-1 d-1 en tan solo 30 días, obteniendo eficacias de eliminación elevadas 
para E1 y E2, mientras se observaron eficacias de eliminación moderadas para FLX, 
ERY, ROX y SMX. 
En un segundo biorreactor de membrana se evaluó la afección del medio sobre 
cultivos n-damo bacteria. En una primera fase, la presencia de trazas de oxígeno, 
incluso a niveles bajos, parece afectar a la estabilidad del proceso y la salinidad, 
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Prácticamente todos los estudios citados por la bibliografía usan el medio 
recomendado por Ettwig et al. (2009). Se ha encontrado que dicho medio fomenta la 
precipitación de precipitados de fosfatos inorgánicos sobre el lodo, disminuyendo la 
proporción de SSV en el lodo a 80%. Su reducción permite un rápido aumento del 
porcentaje de volátiles en el lodo y eliminación de los períodos en los que se pierde 
de forma inexplicable la actividad del sistema, eliminándose la generación de trazas 
de N2O del sistema. Se recomienda por ello mantener una alimentación con una 
concentración CaCl2 y KH2PO4 respectivamente de 20 y 5 mg L
-1.  
El aumento biodisponibilidad Fe y Cu añadiendo Na2-EDTA provocó un 
aumento rápido en la actividad del reactor hasta alcanzar un máximo de 282,7 mg 
NO2
--N L-1 d-1, manteniendo un comportamiento estable.    
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En este apartado se detallan las conclusiones principales a las que se ha llegado 
en esta tesis doctoral, enfocada a disminuir los principales inconvenientes, en términos 
de impacto ambiental, de sistemas anaerobios UASB para el tratamiento de aguas 
residuales de baja carga a temperatura ambiente. Entre esos impactos destacan la 
presencia de metano disuelto y nitrógeno en efluentes de UASB, por lo que en el 
desarrollo de esta tesis se fomenta el uso de metano disuelto como dador de electrones 
en el proceso de desnitrificación en etapas de postratamiento basadas en la tecnología 
SIAM. Durante los trabajos experimentales se han operado 2 postratamientos 
innovadores diferentes que combinan biopelículas con biomasa en suspensión: un 
UASB seguido de un MBR preanóxico híbrido mejorado con respecto a estudios 
previos, proceso SIAM, y un UASB seguido de un sistema IFAS, proceso SIAL. 
Además, para avanzar en el conocimiento de sistemas n-damo bacteria, se operó un 
MBR anóxico siguiendo diferentes estrategias para evaluar la capacidad de 
desnitrificación del sistema. 
En el capítulo 3 se ha evaluado un sistema SIAL, empleando biopelículas para 
fomentar el crecimiento de microorganismos oxidadores de metano y desnitrificantes. 
En el sistema SIAL se obtuvieron eficacias elevadas de eliminación de DQOT, del 
93%. En cuanto al nitrógeno, éste se eliminó parcialmente, obteniendo un 33% de 
eliminación debido a la biopelícula presente, sin llegar a oxidar por completo el 
amonio. En la eliminación de nitrógeno estuvieron involucrados un consorcio de 
desnitrificantes heterótrofos, oxidadores de metano, y microorganismos anammox. 
Los metanótrofos presentes en la biomasa en suspensión y en biopelícula en los 
compartimentos anóxico y aerobio fueron los responsables de una reducción de hasta 
el 85% de metano disuelto. La biopelícula aerobia tuvo un papel importante tanto en 
la eliminación de metano disuelto como de nitrógeno. Debido al lavado de la biomasa 
en suspensión, probablemente a causa de la muy baja materia orgánica disponible 
(relación A/M de tan solo 0,05 g DQO g-1 SSVLM d-1), una herramienta para 
optimizar el sistema en términos de reducción de emisiones de metano y nitrógeno 
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sería desarrollar y conservar una biomasa con un alto contenido en organismos 
metanótrofos y anammox en las biopelículas. 
De cara a obtener efluentes tratados de mayor calidad, en el capítulo 4 se propone 
el uso de un MBR híbrido preanóxico como postratamiento para efluentes de sistemas 
UASB que tratan aguas residuales de baja carga, donde se use el metano disuelto en 
el efluente anaerobio como dador de electrones para el proceso de desnitrificación. En 
cuanto a la calidad del efluente del sistema SIAM, se observaron durante toda la 
operación eliminaciones de DQO mayores al 98%, y de amonio mayores al 95%. En 
el compartimento anóxico se detectaron velocidades de eliminación de metano 
disuelto comprendidas entre 75 y 135 mg CH4 L
-1 d-1, con porcentajes de eliminación 
de 60-80%.  
El prototipo SIAM operado presentó una modificación con respecto a estudios 
anteriores: se separó físicamente el compartimento aerobio de la etapa de 
ultrafiltración, de modo que se facilitó el uso de biopelículas en la etapa aerobia con 
el fin de facilitar condiciones anóxicas/anaerobias y microaerobias. Este hecho 
permitió potenciar la eliminación de NT en el sistema SIAM, sin alterar el volumen 
utilizado del equipo. La eliminación de NT se incrementó gradualmente desde los 20 
mg NT L-1 obtenidos previamente en otros estudios, hasta aproximadamente 43 mg 
NT L-1 sin la presencia de ion sulfuro como dador de electrones, poniendo de 
manifiesto la importancia de un compartimento aerobio con presencia de biopelícula. 
La adición de sulfuro como un dador extra de electrones no tuvo ningún impacto en 
la eliminación de metano disuelto ni microcontaminantes, pero la eliminación de 
nitrógeno se incrementó hasta 63 mg NT L-1. El uso de partículas de soporte en las 
cámaras aerobias y anóxica, potenció el crecimiento de bacterias metanótrofas 
aerobias, microorganismos anammox y nitrificantes en las biopelículas, con respecto 
a la biomasa en suspensión. Estas poblaciones tuvieron un efecto positivo tanto en la 
eliminación de nitrógeno como de metano disuelto, por lo que se concluye que aporte 
significativo de esta tesis es la mejora del proceso SIAM mediante la modificación 
realizada en el diseño del MBR, mejorando el comportamiento del sistema. 
Tanto en los sistemas SIAM como SIAL se observó que la eliminación de OMPs 
se vio favorecida por la presencia de ambientes con diferentes potenciales de 
oxidación-reducción. La etapa anaerobia potenció la eliminación de OMPs como los 
antibióticos TMP y SMX, o el antiinflamatorio NPX, alcanzando eficiencias de 
eliminación de OMPs elevadas (mayores al 70%) para muchos compuestos 
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farmacéuticos, especialmente hormonas y antibióticos, en el conjunto de los sistemas 
SIAM y SIAL. El lavado de biomasa en el sistema SIAL no tuvo un impacto 
significativo en la eliminación de OMPs, lo que demuestra el papel decisivo que tiene 
la biopelícula. Ambos sistemas pudieron eliminar casi por completo varios de los 
OMPs estudiados, aunque será necesaria una etapa posterior para eliminar la fracción 
remanente de aquellos que no fueron eliminados de forma biológica en el sistema, 
destacando el carácter recalcitrante de DZP, DCF y CBZ. 
En un segundo prototipo SIAM se evaluó la viabilidad de esta tecnología para el 
tratamiento de aguas residuales de una industria láctea, reduciendo los costes 
operacionales actuales del sistema de tratamiento de las aguas residuales basado en 
lodos activos debido a consumo energético y generación de lodos. El sistema SIAM 
de dos etapas UASB y MBR mostró ser robusto a pesar de la elevada variabilidad de 
concentración de contaminantes, temperatura y pH que se observó en el agua residual, 
con valores de DQO en el efluente final inferiores a 70 mg L-1, observando una 
limitación del potencial de producción de metano por debajo de 25 ºC de temperatura 
de operación en el UASB. El biogás producido a escala industrial podría emplearse 
como combustible renovable en las calderas de vapor, sustituyendo una fracción del 
gas natural usado actualmente, disminuyendo la huella ambiental de la factoría, 
jugando un papel positivo en indicadores de sostenibilidad del proceso productivo. 
Con un PT en alimentación al UASB mayor a 30 mg PT L-1, se observó la eliminación 
de una fracción del fósforo en esta etapa. El postratamiento fue capaz de eliminar en 
torno al 25% del metano disuelto en el compartimento anóxico como resultado de la 
elevada presencia de materia orgánica procedente del UASB, que podría dificultar el 
crecimiento de microorganismos metanótrofos. Del NT presente en el efluente del 
UASB, el MBR fue capaz de eliminar el 70-85%, manteniendo una concentración de 
NT en el efluente del sistema SIAM menor a 13 mg L-1 durante un largo período, que 
podría optimizarse modificando la relación de recirculación externa en el MBR. 
Si bien un aporte significativo de cara a verificar la viabilidad de la tecnología 
SIAM en industrias lácteas es el ahorro energético con respecto a tratamientos 
convencionales, otro factor positivo es la reducción de generación de lodos. La tasa 
global de crecimiento de la biomasa se situó en torno a 0,11 g SST g-1 DQO tratada, 
siendo un valor mucho menor a los observados en plantas de tratamiento de aguas 
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De cara a minimizar el impacto ambiental de efluentes de sistemas UASB en el 
tratamiento de aguas residuales en términos de emisiones de metano y nitrógeno, los 
sistemas n-damo bacteria se plantean como una alternativa prometedora para eliminar 
metano y nitrógeno de forma simultánea y, además, sin generar N2O como producto 
intermedio. Sin embargo, son escasos los casos de éxito de estos sistemas tratando 
aguas reales, y los estudios realizados en laboratorios indican que estos 
microorganismos presentan tiempos de duplicación elevados y actividades bajas o 
moderadas, con pérdidas de las mismas tras largos períodos de operación. Esta tesis 
proporciona una contribución reveladora para el desarrollo de procesos biológicos 
basados en n-damo bacteria para la eliminación simultánea de metano y nitrito, al 
mismo tiempo que conocimientos sobre su capacidad para eliminar OMPs. En un 
primer biorreactor de membrana se logró obtener un cultivo enriquecido en n-damo 
en poco tiempo, obteniendo velocidades de eliminación de nitrito de 24 mg NO2
--N 
L-1 d-1 en tan solo 30 días. En este estudio se observaron eficacias de eliminación de 
OMPs elevadas para E1 y E2, mientras se eliminaron parcialmente FLX, ERY, ROX 
y SMX. Sin embargo, la capacidad de eliminación de nitrógeno de este biorreactor se 
presenta baja, por lo que resulta imprescindible incrementarla de cara a una aplicación 
práctica de este sistema. 
Para avanzar en el conocimiento de cada a una aplicación práctica de sistemas 
n-damo bacteria, se evaluó la afección del medio empleado sobre cultivos n-damo 
bacteria en un segundo biorreactor de membrana. En una primera etapa se evaluaron 
dos factores: la presencia de trazas de oxígeno, que incluso a niveles bajos parece 
perturbar la estabilidad del proceso; y la salinidad procedente de agua de mar, que no 
supone un efecto ni estimulatorio ni inhibitorio. El medio comúnmente empleado en 
los estudios citados por la bibliografía es el recomendado por Ettwig et al. (2009). En 
este estudio se observó que dicho medio favorece la formación de precipitados de 
fosfatos inorgánicos sobre el lodo, disminuyendo la proporción de SSV en el lodo a 
80%. La reducción de este ion permite un rápido aumento del porcentaje de SSV en 
el lodo y la eliminación de los episodios en los que se pierde de forma inexplicable la 
actividad del sistema, al mismo tiempo que deja de detectarse la generación de trazas 
de N2O del sistema. Se recomienda por ello mantener una alimentación con una 
concentración CaCl2 y KH2PO4 respectivamente de 20 y 5 mg L
-1. Además, se observó 
que la biodisponibilidad de algunos compuestos era menor a la esperada. El aumento 
de la biodisponibilidad de Fe y Cu añadiendo Na2-EDTA provocó una subida rápida 
en la actividad del reactor hasta alcanzar un máximo de 282,7 mg NO2
--N L-1 d-1, 
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